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Le début de la production végétale est situé au sein du croissant fertile, il y 10 000 ans 
avant J-C. Les céréales endémiques de cette zone du Moyen-Orient ont d’abord fait l’objet de 
cueillettes intensives permettant le développement d’un mode de vie sédentaire au moyen de 
procédés de stockage. Ces céréales ont été peu à peu sélectionnées et domestiquées par le 
développement du semis, en plaçant les graines dans des trous formés par l’extrémité pointue 
d’un bâton (Parr & Hornick, 1992). Avec l’invention du travail du sol, (située entre 3000 à 2500 
ans avant J-C), les surfaces cultivées ont fortement augmenté et l’agriculture s’est largement 
développée à travers l’élevage, le maraichage et l’arboriculture. Les agriculteurs maitrisent 
alors l’utilisation des produits organiques et des fabacées fixatrices d’azote afin de maintenir 
la fertilité des sols, définie comme la capacité d’un sol à produire la biomasse cultivée. Ces 
pratiques ont perduré et se sont développées. Par exemple : les témoignages écrits de 
penseurs romains comme Caton le Censeur (234-149 avant J-C), de Pline l’Ancien (23-79 
avant J-C) ou de Columella (4 à 70 après J-C) évoquent l’importance de maintenir la fertilité 
des sols grâce à des pratiques telles que l’apport de fumiers, de composts, de résidus de 
cultures et la culture de couverts végétaux (Parr & Hornick, 1992). L’apport de produits 
organiques dans un sol cultivé, afin de maintenir sa fertilité, est donc une pratique très 
ancienne. Les produits organiques apportés, exogènes au sol, regroupent une large famille de 
produits d’origines variées (agricole, urbain, industriel) ; primaires lorsqu’ils proviennent 
directement d’une plante ou secondaires lorsqu’ils sont issus d’un procédé de traitement 
(compost, effluent d’élevage, digestat de méthanisation, issus de céréales, boues de STEP, 
pyrolyse etc.). Les produits organiques destinés à une valorisation agronomique sont 
caractérisés par des critères d’efficacité et d’innocuité. 
Les produits organiques étaient une ressource principale, jusqu’à Liebig et sa 
démonstration de la nutrition azotée minérale des plantes en 1840 puis la découverte des 
engrais de synthèse permettant aux agriculteurs d’augmenter la production de biomasse 
végétale. Le recours aux engrais de synthèse va réduire la dépendance de la production de 
biomasse à l’apport des produits organiques (Schröder, 2014). Désormais, dans un contexte 
d’échanges mondialisés impliquant la spécialisation des zones de production, les sous-
produits organiques représentent plutôt un risque de pollution. Pourtant, leurs effets ne se 
résument pas à une quantité d’éléments minéraux disponibles pour les plantes ou 
potentiellement lessivables. Leur spectre d’action est large, des propriétés physiques aux 
propriétés chimiques et biologiques du sol, et complexe ; ce qui explique pourquoi de 
nombreux travaux scientifiques s’y intéressent jusqu’à aujourd’hui. L’apport de produits 
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organiques entraine une série d’interactions avec les composants des sols : le biote, les 
minéraux, les matières organiques endogènes déjà présentes et les végétaux ; conduisant à 
leur décomposition plus ou moins progressive. La nature de ces interactions dépendent : de 
leur composition, des caractéristiques des sols et de l’environnement (température, humidité 
etc.) (Alvarez & Lavado, 1998; Alvarez & Alvarez, 2000). Les enjeux de la compréhension du 
devenir des produits organiques dans les sols sont : 
• Agronomiques car les produits organiques apportés jouent un rôle essentiel dans 
l’évolution de la fertilité des sols cultivés ; 
• Environnementaux, à l’échelle locale et planétaire, car les matières organiques 
influencent la qualité de l’atmosphère, de l’eau et des cultures. Le stockage ou la 
libération de carbone par le sol jouent un rôle significatif dans le cadre du changement 
climatique (Lal, 2004; Oertel et al., 2016) ; 
• Scientifiques car les interactions des matière organiques avec les sols forment une 
boite noire dont le fonctionnement est difficile à appréhender (Young & Crawford, 2004; 
Lehmann & Kleber, 2015). 
Dans le cadre de leur valorisation agricole, trois principaux modes de gestion des 
produits organiques peuvent être distingués : l’apport au sol des produits organiques sans 
traitement supplémentaire, après maturation aérobie (compostage), et après maturation 
anaérobie (méthanisation). Notre sujet d’étude est consacré à la comparaison des produits 
organiques avant et après leur digestion anaérobie. Le produit organique modèle choisi dans 
le cadre de l’étude est le maïs pour une raison méthodologique. 
La méthanisation désigne un ensemble de procédés variés dont le point commun est 
l’exploitation de la digestion de la matière organique en milieu anaérobie, conduisant à la 
production d’un biogaz utilisé comme une source d’énergie renouvelable. Les digestats, issus 
de la méthanisation, sont reconnus comme étant des engrais organiques pouvant 
potentiellement se substituer aux engrais de synthèse en raison de leur effet court terme azote 
expliqué par une teneur plus importante en azote minéral en comparaison avec les produits 
organiques avant méthanisation (Gutser et al., 2005; Loria et al., 2007; Stinner et al., 2008; 
Gunnarsson et al., 2010; Goberna et al., 2011; Webb et al., 2013; Fouda et al., 2013; Frøseth 
et al., 2014; Cavalli et al., 2016). En revanche, les effets de l’épandage régulier des digestats 
de méthanisation sur les propriétés physiques, chimiques et biologiques des sols restent peu 
connus (Möller & Müller, 2012). Cette étude s’intéresse aux effets de la digestion anaérobie 
des produits organiques sur les propriétés des sols cultivés, et plus précisément sur la capacité 
de stockage en carbone, la vie microbienne, la stabilité structurale et la fertilité chimique de 
l’horizon de surface de Luvisols. 
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Ce mémoire s’articule en 6 chapitres :  
La première partie de ce mémoire introduira le contexte et les enjeux associés à la 
problématique de notre étude et permettra de formuler les hypothèses testées puis d’annoncer 
la démarche adoptée. Le chapitre 2 décrira le matériel et les méthodes utilisés. Le chapitre 3 
sera consacré à la présentation des résultats de l’incubation au champ portant sur l’origine du 
stockage en carbone. Le chapitre 4 précisera le bilan de matière du cycle du carbone entre 
l’atmosphère et le sol avec ou sans la digestion anaérobie, calculé à partir d’incubations en 
conditions contrôlées ; ainsi que les mécanismes en jeu. Le chapitre 5 présentera les résultats 
de l’analyse par pyrolyse Rock Eval des matières organiques des produits organiques et des 
sols. Le chapitre 6 portera sur les effets de la digestion anaérobie des produits organiques 






















































1. Connaissances, enjeux, hypothèses et démarche 
Dans ce chapitre, différents points bibliographiques seront développés : les propriétés 
des Luvisols cultivés, les rôles des matières organiques sur les propriétés des sols agricoles, 
et la méthanisation ; ensuite, l’état de l’art des effets de la digestion anaérobie des produits 
organiques sur la fertilité des sols permettra d’annoncer les hypothèses de travail. La 
cinquième partie présentera la démarche adoptée pour notre étude. 
1.1. Les propriétés des Luvisols cultivés 
Les sols agricoles sont destinés à remplir de multiples fonctions. Leur qualité 
correspond alors à leur aptitude à remplir différentes fonctions dans un contexte d’usage. Les 
sols agricoles sont historiquement caractérisés par leur fertilité définie comme : leur aptitude, 
relative à un contexte climatique et un système de culture donné, à favoriser le développement 
des plantes cultivées. Pour favoriser le développement des plantes cultivées, les sols agricoles 
doivent répondre à leurs besoins en assurant plusieurs fonctions comme : l’alimentation 
hydrique, la nutrition minérale et le support du développement racinaire. La capacité des sols 
agricoles à assurer ces fonctions est objectivée par la définition de propriétés du sol. Les 
différentes propriétés d’un sol interagissent de manière complexe (Figure 1). Les propriétés 
des sols agricoles sont interdépendantes ; elles peuvent être quasi-permanentes ou facilement 
modifiables et être issues de la pédogenèse et/ou de l’anthropisation ; être de nature physique, 
chimique, biologique. L’agronomie est une discipline scientifique qui consiste à identifier la 
propriété limitante d’un sol pour la réalisation d’une fonction souhaitée et les actions permettant 
de l’améliorer. L’utilisation de matières fertilisantes peut par exemple être une action 
améliorante. Les matières fertilisantes peuvent remplir le rôle d’engrais et/ou d’amendements. 
Les engrais ont pour rôle d’apporter aux plantes des éléments nutritifs. Les amendements ont 
pour rôle d’améliorer les propriétés physiques, chimiques et biologiques des sols durant le 
cycle d’une culture et sur le plus long terme. Les produits organiques apportés peuvent être à 
la fois des engrais et des amendements. 
Au-delà de la production végétale et animale, les sols agricoles sont le déterminant de 
fonctions environnementales et écologiques influençant notamment : le stockage de carbone 
et les émissions de gaz à effet de serre, la gestion du cycle de l’eau, la biodiversité, la rétention 
et la biodégradation de polluants. Devant la nécessité de prendre en compte les aspects 
environnementaux et écologiques afin de consolider la durabilité des modèles de production 
agricoles, il est nécessaire de définir les fonctions agro-écosystémiques des sols qui ne soient 




Figure 1 : Schéma conceptuel des interactions entre les propriétés du sol (non exhaustif) (Duchaufour, 2001; Gobat et al., 2003) 
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Les sols étudiés dans le cadre de notre étude sont des boulbènes caractéristiques du 
Sud-Ouest de la France occupant environ 16% des surfaces agricoles utilisées (800 000 
hectares, Zimmer et al., 1991; Gavalda, 2001). Ils sont rattachés, en terme de taxonomie, à la 
famille des Luvisols selon le Référentiel Pédologique (Baize & Girard, 2008) représentant 7% 
des sols mondiaux et sont la 6ème unité pédologique en terme d’extension géographique. Les 
Luvisols se développent sur des dépôts alluviaux, d’où leur répartition calquée en grande partie 
sur le réseau hydrographique. Les Luvisols sont caractérisés par l’importance des processus 
d’argilluviation (Baize & Girard, 2008) dont la principale conséquence est une différenciation 
morphologique entre  :  
• Des horizons supérieurs appauvris en argile et en fer, moins colorés, faiblement 
structurés, généralement assez perméables ;  
• Et des horizons plus profonds, enrichis en argile et en fer, à structure bien développée, 
plus colorés, moins voire peu perméables. Lorsque les horizons plus profonds 
présentent des traces d’hydromorphies, les Luvisols sont qualifiés de rédoxiques. 
Les contraintes agronomiques liées aux Luvisols sont notamment d’ordre physique 
avec des manifestations souvent flagrantes et limitantes (battance, engorgement, instabilité 
structurale). A ces contraintes liées aux propriétés intrinsèques du sol peuvent se greffer celles 
générées par les conditions climatiques du Sud-Ouest de la France qui se traduisent par un 
excès d’eau en hiver et par un déficit hydrique en été qui est accentué par la faible réserve 
utile du sol. Depuis les années 1960, le développement des aménagements pour le drainage 
et l’irrigation ont permis d’améliorer les propriétés des Luvisols du Sud-Ouest de la France. 
L’amélioration des propriétés des boulbènes a réorienté leur vocation vers les monocultures 
intensives destinées à la vente (maïs, sorgho, tournesol, blé) (Gavalda, 2001). La modification 
de cet agro-système a entrainé une diminution des teneurs en matières organiques des 
boulbènes augmentant leur dépendance à l’apport de matières fertilisantes (Gavalda, 2001).  
Cette étude a pour objectif d’évaluer le rôle des digestats de méthanisation en tant 
qu’amendements ; à travers leurs influences sur le statut organique de Luvisols. Le complexe 
argilo-organique et l’activité des micro-organismes jouent en effet un rôle pivot sur les 
propriétés du sol (Figure 1). Le complexe argilo-organique et l’activité des micro-organismes 
dépendent des apports en produits organiques. Le travail mené s’est donc focalisé plus 
particulièrement sur trois propriétés de l’horizon de surface des Luvisols, en raison de leurs 
liens directs avec le cycle de la matière organique (Figure 1) :  
• La stabilité structurale des agrégats ; 
• Le complexe adsorbant ; 
• La capacité de stockage en carbone. 
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1.1.1. Le complexe adsorbant 
Les ions en solution peuvent être absorbés par les racines, mais également lixiviés, ou 
encore adsorbés par le complexe adsorbant. En captant les ions, le complexe adsorbant 
permet de les stocker. Les racines sont capables d’acidifier localement le milieu afin d’induire 
la solubilisation des cations adsorbés (Havlin, 2005). On désigne par l’expression complexe 
adsorbant, l’ensemble des colloïdes organiques et/ou minéraux, dotés de charges négatives 
susceptibles de retenir les cations sous la forme dite échangeable, c’est-à-dire pouvant être 
remplacés par d’autres cations, dans certaines conditions précises (Figure 2, Duchaufour, 
2001). L’état du complexe adsorbant, et ses modifications éventuelles par échange d’ions 
affecte de nombreuses propriétés (elles même interdépendantes) du sol comme : le pH et le 
potentiel redox (Cottes et al., 2019), la fertilité minérale, l’activité biologique et la structure du 
sol (Figure 1). Parallèlement, les minéraux insolubles du sol à charges positives (par exemples 
des oxyhydroxydes), retiennent, de la même façon les anions (PO43-, SO42-) : ils constituent un 
complexe anionique. Par convention, le complexe adsorbant est réduit à la Capacité 
d’Echanges en Cations (CEC) car elle est beaucoup plus importante que la Capacité 
d’Echanges en Anions (CEA) dans la plupart des sols cultivés. La capacité d’échange 
cationique (CEC) représente la quantité maximale de cations échangeables qu’un sol peut 
retenir sur son complexe d’échange à un pH donné. Elle correspond à la somme des sites 
d’échange occupés par des cations dits « basiques » (qui s’associent peu avec OH-) : Ca2+, 
Mg2+, K+, Na+ et des cations « acides » (facilement associés à OH-) : H+, Al3+ appelés aussi 
acidité d’échange. Le taux de saturation en cations « basiques » permet d’évaluer la réserve 
en cations « basiques » et l’acidité potentielle d’un sol. 
 
Figure 2 : Schéma des échanges en ions entre la solution des sols, les 
racines (root) les matières organiques (organic matter), les particules 




1.1.2. La stabilité structurale des agrégats 
1.1.2.1. L’organisation des particules en structure 
La structure désigne le mode d’assemblage des constituants du sol les uns par rapport 
aux autres (Monnier, 1965) définissant ainsi la façon dont le sol est organisé dans l’espace 
(Dexter, 1988) et dans le temps (Roger-Estrade, 1995).  
La structure détermine la répartition dans l’espace de la matière solide et des pores 
dont certains sont occupés par de l’eau, d’autres, les plus grossiers, par de l’air (Duchaufour, 
2001). Cette répartition conditionne de nombreuses propriétés physiques et chimiques du 
sol tel que (Figure 1) : l’aération et la possibilité de respiration des racines, la rétention par les 
forces capillaires d’une réserve d’eau. La  porosité s’observe et se décrit à différentes échelles 
(Kay, 1990) : 
• Les micropores (diamètre inférieur à 0,2 µm) retiennent l’eau capillaire non disponibles 
par les racines ; 
• Les mésopores (diamètre de 0,2 à 30 µm) se ressuient de façon très progressive, et 
sont donc tantôt occupés par de l’eau disponible, tantôt par de l’air suivant les 
conditions météorologiques. 
• Les macropores (diamètre ≥ 30µm) sont normalement occupés par de l’air après 
ressuyage rapide des pluies. 
La structure d’un sol peut être décrite en fonction de trois composantes (Kay, 1990) : 
la forme, la stabilité et la résilience.  
• La forme structurale décrit l’arrangement hétérogène des solides et des vides existant 
dans un sol en un temps donné. La forme structurale d’un sol est optimale pour sa 
fertilité lorsque la porosité totale est élevée avec une bonne répartition entre les pores 
grossiers et les pores fins permettant à la fois son aération et une bonne réserve utile. 
Pour cela, la structure en « grumeaux » doit comporter des agrégats de différentes 
tailles formés dans un milieu à forte activité biologique. 
• La stabilité structurale permet de définir la sensibilité des agrégats du sol à la 
dégradation au cours du temps. La résistance des agrégats à des contraintes 
physiques détermine la sensibilité d’un sol à la battance et à l’érosion (Le Bissonnais, 
1996), la germination et l’enracinement des plantes cultivées (Lynch & Bragg, 1985) et 
aussi la capacité d’un sol à séquestrer du carbone par protection physique des 
molécules organiques (Jastrow et al., 1996). 
26 
 
• La résilience structurale définit la capacité d’un sol à retrouver sa forme structurale 
grâce à des processus naturels lorsque les contraintes physiques s’atténuent ou 
cessent d’être appliquées (Abiven, 2004). 
1.1.2.2. Les facteurs influençant la stabilité structurale  
Les principales caractéristiques des sols influençant la stabilité structurale ont fait 
l’objet de nombreuses études et revues (Le Bissonnais, 1996; Kay et al., 1997; Bronick & Lal, 
2005) : 
• La texture du sol. La stabilité structurale augmente avec la teneur en argile, sans 
toutefois qu'il soit possible d'établir de corrélations significatives généralisables à tous 
les types de sols (Le Bissonnais, 1996). L'effet de la teneur en argile dépend en 
particulier de la teneur en eau (Gollany et al., 1991). Les sols limoneux et sableux sont 
plus fragiles que les sols argileux. Ainsi, les Luvisols sont caractérisés par un premier 
horizon ayant une texture plutôt limoneuse entrainant une sensibilité à la battance 
(Favrot et al., 1992). 
• La matière organique. La matière organique influence la stabilité structurale par 
plusieurs mécanismes : en jouant le rôle de liant entre les particules modifiant ainsi les 
propriétés hydriques du sol et en influençant l’activité biologique des sols (Monnier, 
1965). La stabilité des agrégats des Luvisols est particulièrement dépendante des 
teneurs et des flux en matières organiques en raison de leurs faibles teneurs en argiles 
(Chenu et al., 2000). 
• La teneur en sodium, calcium et autres cations. La nature et la teneur en cations 
échangeables influencent la stabilité structurale par leur effet sur les processus de 
dispersion / floculation des argiles (Voelkner et al., 2015). Cette caractéristique est 
fortement liée à la texture du sol et au type d'argile. 
• La minéralogie des argiles. Le type d'argile joue un rôle ambivalent sur la stabilité 
structurale. Les argiles avec une capacité d'échange cationique forte induisent des 
agrégats plus résistants, car elles offrent une surface de contact plus importante, mais 
elles peuvent se disperser plus facilement quand les conditions s'y prêtent.  
• Les oxydes de fer et d’aluminium. Ces oxydes jouent le rôle de floculant de l’argile et 
des matières organiques dans le sol et contribuent ainsi à augmenter la stabilité 
structurale. Leur effet est particulièrement effectif et observé dans les sols tropicaux, 
où les teneurs en argiles sont importantes (Six et al., 2002). Leur effet a également été 
mis en cause pour expliquer les différentes structures (prismatique et/ou vertique) 
observées au sein des l’horizons inférieurs des Boulbènes (Michel et al.,). 
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La première caractéristique des Boulbènes est une différentiation importante de leur 
texture au sein de leur profil avec : un premier horizon pauvre en argile et une accumulation 
d’argile à une profondeur d’environ 0,6 m. L’horizon supérieur des Boulbènes, pauvre en 
argiles, ayant une petite capacité d’échanges en cations (d’environ 6 cmolC+/kg), plutôt acide 





1.1.3. Le rôle des sols cultivés dans le changement climatique : puit et source de 
carbone 
Le cycle du carbone peut être défini comme l’ensemble des échanges en carbone entre 
les différents réservoirs terrestres (Figure 3). Le cycle du carbone est au cœur du changement 
climatique induit par l’augmentation de la quantité de chaleur piégée à la surface terrestre du 
fait des émissions de gaz à effet de serre, dont notamment le CO2, entrainant une 
augmentation de leur concentration dans l’atmosphère. L’augmentation des teneurs en gaz à 
effet de serre dans l’atmosphère provoque un changement climatique avec des effets négatifs 
sur les systèmes naturels et anthropiques ayant des conséquences sur la production 
alimentaire, les moyens de subsistances, la santé et l’économie (IPCC et al., 2014). Les flux 
en carbone entrants et sortants dans l’atmosphère à l’échelle planétaire sont déséquilibrés en 
raison des activités anthropiques entrainant l’émission de 9,0 Gt C associée à la combustion 
de composés fossiles (Figure 3). Le bilan de ce déséquilibre entre les flux entrants et sortants 
conduit à une augmentation annuelle du stock de carbone dans l’atmosphère évalué à 4,4 Gt 
C sur la période 2005-2014 (Le Quéré et al., 2015).  
Récemment, un collectif de scientifiques a souligné le rôle potentiel du stockage de 
carbone dans les sols à l’échelle planétaire pour maitriser la teneur en CO2 dans l’atmosphère 
(Minasny et al., 2017). Une augmentation annuelle théorique de 4‰ du stock global de C dans 
les sols sur une profondeur de 0,30 m permettrait de stopper l’augmentation de la 
concentration en CO2 dans l’atmosphère. Les auteurs soulignent que cette estimation 
ambitieuse, destinée à promouvoir l’adoption de pratiques favorisant le stockage du carbone 
dans les sols, ne tient pas compte du fait que l’augmentation potentielle du stockage concerne 
peu les sols occupés par une végétation primaire mais plus particulièrement les sols cultivés 
(Chenu et al., 2019). 
Le sol est un volume qui s’étend verticalement de la roche altérée jusqu’à la surface et 
horizontalement de façon presque continue à la surface des continents, seulement interrompu 
par les affleurements rocheux et les cours d’eau. Il occupe une surface d’environ 130 millions 
de km² (FAOSTAT, 2016). Les sols accueillant actuellement une activité agricole représentent 
environ 37% de cette surface soit environ 40,3 millions de km². Les autres surfaces sont 
occupées par : des forêts non exploitées (31%), des glaciers, des déserts et une végétation 
clairsemée ou des zones régulièrement inondées (32%). Parmi les forêts, 69% sont des forêts 
naturellement régénérées ou plantées après une occupation humaine. La quantité de carbone 
stockée dans les sols cultivés sur 1 m de profondeur est évaluée entre 480 à 790 Gt (Minasny 
et al., 2017). Une augmentation de 4‰ de ce stock peut compenser entre 20 à 35% des 
émissions anthropiques de carbone dans l’atmosphère. 
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L’évolution naturelle des sols est modifiée par l’Homme, à la suite de leur défrichement 
et de la culture d’une végétation domestiquée en remplacement de la végétation primaire. Une 
des conséquences de cette mise en culture est la diminution initiale du stock en carbone 
organique des sols, de 60% dans les régions tempérées à 75% ou plus dans les tropiques 
(Wallace, 1994). Durant l’anthropocène la mise en culture des sols, accompagnant 
l’augmentation de la démographie mondiale, a participé de manière significative à 
l’augmentation de la concentration en dioxyde de carbone (CO2) dans l’atmosphère 
(Ruddiman, 2003). L’adoption de certaines pratiques agricoles à l’échelle mondiale pourrait à 
court terme permettre de (ré)augmenter le stock de carbone organique dans les sols cultivés 
(Lal, 2004; Minasny et al., 2011). Les pratiques identifiées pour favoriser le stockage du 
carbone dans les sols cultivés sont notamment : le reboisement, la conversion en prairies, 
l’apport d’amendements organiques, l’incorporation de résidus, les techniques de semis direct 
sous couvert végétal sans travail du sol et la rotation des cultures (Paustian et al., 2016; 
Minasny et al., 2017). Le reboisement et la conversion en prairies sont controversés puis qu’ils 
résident dans le choix de l’usage des sols ; au détriment des cultures végétales vivrières. 
 
Figure 3 : Représentation schématique des perturbations du cycle du carbone à l'échelle planétaire en raison des 
activités anthropiques, moyennées pour la décennie 2005-2014. (Le Quéré et al., 2015) 
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1.2. Les matières organiques des sols cultivés 
Les sols sont constitués par une fraction minérale et une fraction organique 
(Duchaufour, 2001). La fraction minérale, notamment caractérisée par sa granulométrie, est 
héritée de l’altération du matériau géologique d’origine (et de son éventuel transport). La 
fraction minérale d’un sol cultivé est peu modifiable par l’action humaine. La fraction organique 
est acquise durant la pédogenèse. La fraction organique et son association avec la fraction 
minérale peuvent être significativement modifiées par l’agriculture. 
1.2.1. Le rôle des matières organiques dans la formation et l’évolution des sols 
Au-delà de son sens premier qui désigne : ce qui est sous nos pied, le sol est une 
entité superficielle, souvent meuble et naturelle, c’est-à-dire dont l’existence initiale ne dépend 
pas de l’homme. Cette entité résulte de la transformation d’un matériau minéral d’origine 
(lithosphère) au contact de l’atmosphère et des êtres vivants (biosphère), sous l’influence de 
processus physiques, chimiques et biologiques (Girard et al., 2011). Lorsque qu’un matériau 
minéral d’origine vient à affleurer, sous forme de roches éruptives, magmatiques, 
sédimentaires ou métamorphique, il est progressivement colonisé par la flore et la faune. Cette 
colonisation entraine une accumulation de matières organiques ainsi qu’une désagrégation 
physique et une altération chimique du matériau minéral. Ces matières organiques, regroupant 
des constituants morts ou vivants d’origine animale, végétale ou microbienne, transformés ou 
non, s’accumulent dans le sol et y subissent des transformations physiques, chimiques et 
surtout biologiques (Duchaufour, 2001). 
Le devenir des matières organiques mortes dans les sols consiste en une 
décomposition définie comme le processus de séparation de matériaux organiques apportés 
dans le sol en leur constituants de base (Manlay et al., 2007). La minéralisation des matières 
organiques mortes est essentiellement réalisée par les micro-organismes. Les mécanismes 
abiotiques de minéralisation sont mineurs dans les sols (Lavelle et al., 1993; Wolters, 2000). 
Les constituants ultimes issus de la minéralisation sont des molécules minérales simples tels 
que : le CO2, le nitrate (NO3-), l’oxyde de potassium (K2O), l’orthophosphate (H2PO4-) etc. La 
mesure de la production de CO2 par les sols est un indicateur de la décomposition des 
matières organiques (Lashermes et al., 2009). Dans un système fermé sans exportation ou 
pertes, les éléments minéraux sont recyclés par les racines des plantes pour leur 
développement. L’altération de la roche mère, notamment via l’acidification induite par l’activité 
biologique, enrichit progressivement le milieu en éléments minéraux biodisponibles favorisant 
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le développement de végétaux complexes. Les sols sont constitués d’un mélange de minéraux 
et de matières organiques. 
L’altération de l’horizon minéral, les phénomènes de migration et l’accumulation de 
matières organiques constituent les principaux processus de la genèse d’un sol. La 
pédogenèse aboutit à la différentiation en plusieurs horizons sous l’effet du facteur temps et 
du milieu dont notamment le climat et la végétation qui lui est étroitement associée. Au bout 
d’un temps déterminé d’une évolution progressive, un certain état d’équilibre stable est atteint, 
caractérisant aussi bien la végétation que le sol correspondant (Duchaufour, 2001). Chaque 
étape de cette évolution peut être considérée comme un écosystème, désignant un système 
fonctionnel intégrant sol, végétation et milieu. La succession d’écosystèmes ainsi observée 
aboutit à un écosystème stable (appelé climax). Le temps nécessaire au déroulement complet 
d’un cycle d’évolution progressive est très variable ; il oscille entre un millénaire environ à plus 
d’un million d’années (Duchaufour, 2001). Pour de nombreux agronomes, l’objectif est de 
rapprocher les systèmes agricoles d’un écosystème le plus stable et résilient possible en 
copiant celui de la forêt. Cette approche est à l’origine des principes du semis direct sous 
couvert permanent (Séguy et al., 2012). 
1.2.2. Typologie générale des matières organiques et des acteurs de leur 
biotransformations physiques et chimiques 
La masse des matières organiques contenues dans les sols est très variable selon leur 
type pédologique et leur mode d’occupation, pouvant aller de 0 à 100%. Ce domaine de 
variation est cependant beaucoup plus restreint dans les sols cultivés où il est généralement 
compris entre 2 et 5% (Figure 4). Cette faible proportion dans les sols agricoles ne diminue en 
rien l’importance de leurs rôles. Parmi les matières organiques, les matières organiques 
mortes et les organismes vivants sont distingués. La proportion de leurs biomasses est très 
variable en fonction du sol considéré (Figure 4). 
Parmi les matières organiques mortes, les matières organiques particulaires peuvent 
être distinguées des matières organiques transformées (Calvet et al., 2015). Les matières 
organiques particulaires sont des fragments de tissus végétaux et des organismes vivants du 
sol, de taille variable (du micromètre à quelques dizaines de millimètres), plus ou moins 
altérés, mais où des structures cellulaires sont encore reconnaissables. Les matières 
organiques transformées sont constituées de mélanges de molécules de tailles très variées, 
allant de la petite molécule (quelques atomes) à des macromolécules complexes et des 
polymères. Il s’agit des matières organiques chimiquement transformées, des composés des 
rhizodépôts et des molécules excrétées par les micro-organismes, notamment les enzymes. 
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La complexité des différents processus de dégradation des matières organiques particulaires 
induit une immense diversité des matières organiques transformées et leur caractérisation 
constitue un enjeu scientifique majeur. 
 
Figure 4 : Proportions approximatives en masse des constituants organiques dans les sols cultivés (Calvet et al., 
2015)  
La biomasse vivante représente environ 15% de la masse des matières organiques 
des sols cultivés en milieu tempéré (Figure 4). Presque tous les embranchements du vivant 
sont représentés dans les sols depuis les procaryotes (bactéries et archées) jusqu’au 
eucaryotes où les quatre grands règnes sont présents : les plantes, les animaux, les 
champignons, et les protistes. Les organismes vivants des sols peuvent être notamment 
distingués par leur taille qui est un déterminant majeur de leurs fonctions : 
• Les racines de plantes modifient et maintiennent la structure du sol. La 
macrofaune fragmente, incorpore et décompose les produits organiques apportés au 
sol. La fragmentation altère la structure physique et la digestion altère la structure 
chimique ce qui modifie biodégradabilité des matières organiques apportées. De 
nombreux groupes de la faune du sol sont ainsi reconnus sur le court terme comme 
stimulant l’activité des micro-organismes et la biodégradation des matières organiques 
du sol (Winding et al., 1997; Vidal et al., 2017). La macrofaune des sols est également 







































Dans le cadre de notre étude, les échantillons de sols utilisés pour les incubations en 
conditions contrôlées ont été tamisées à 5 mm négligeant de ce fait le rôle de la 
macrofaune. 
 
• Les organismes appartenant à la mésofaune (200 µm à 2 mm) sont en partie 
responsables de la fragmentation des produits organiques apportés. Parmi la 
mésofaune, les acariens et les collemboles sont également capable de se nourrir de la 
microflore participant ainsi à la régulation des microorganismes décomposeurs. Par 
exemple, les protozoaires et nématodes bactérivores tendent à diminuer la densité de 
microorganismes (Trap et al., 2016) ; 
 
• Les micro-organismes regroupent tous les individus de petites tailles (< 100µm), qu’ils 
soient microfaune ou microflore du sol. Les microorganismes représentent environ 
80% de la biomasse vivante du sol (Figure 4). Les groupes appartenant à la microflore ; 
et particulièrement les bactéries et les champignons, sont les principaux acteurs des 
modifications chimiques de la matière avec notamment : la décomposition des 
matières organiques (Six et al., 2006), la phosphatase, l’oxydation et/ou la réduction 
des molécules azotées en fonction du milieu. Ils agissent également sur l’amélioration 
de la structure des sols. Les groupes appartenant à la microfaune ; et particulièrement 
les protozoaires et les nématodes, ont comme rôle principale de réguler les 
communautés de la microflore en raison de leur fonction de prédation. Ils affectent ainsi 
indirectement les cycles du C, de l’N et du P. 
 
La connaissance fine des fonctions spécifiques des espèces et de leurs interactions 
reste peu connue ; notamment concernant les microorganismes en raison de leurs grandes 
diversités tant d’un point de vue taxonomique que fonctionnel (Curtis & Sloan, 2005). Par 
exemple, quelques milliers d’espèces de bactéries sont connues pour un nombre d’espèces 
estimé à plusieurs millions dans un gramme de sol (Gans et al., 2005; Decaëns, 2010). 
Ordinairement, l’apport de produits organiques augmente la biomasse microbienne et modifie 




1.2.3. Les outils pour la caractérisation des communautés microbiennes des sols 
Différentes approches sont possibles pour caractériser les communautés microbiennes 
des sols, apportant des informations distinctes (Tableau 1). Plusieurs stratégies 
méthodologiques sont distinguées avec notamment :  
• La mesure directe de la biomasse microbienne totale notamment par fumigation 
ou dosage de l’ATP des sols. Ces approches historiquement très utilisées et 
normalisées sont uniquement quantitatives ; 
• L’analyse de la cinétique de la respiration induite par l’apport d’un substrat qui 
permet d’obtenir une information quantitative sur les microorganismes actifs et 
leur taux de croissance spécifique. Cette approche a été utilisée afin de 
caractériser les modifications fonctionnelles des communautés microbienne à 
la suite de l’apport en digestat (Chen et al., 2012) ; 
• Le dosage enzymatique qui est une approche fonctionnelle de la vie 
microbienne très utilisée afin d’étudier les processus biologiques de la 
décomposition des matières organiques. Cette approche a été utilisée dans le 
cadre d’étude concernant la valeur amendante des digestats (Möller, 2015) ; 
• L’analyse des phospholipides membranaires de microorganismes des sols 
permettant de quantifier la biomasse totale des microorganismes vivants et de 
caractériser la structure des communautés microbiennes ; 
• Les approches moléculaires basées sur l’extraction de l’ADN (et de l’ARN) des 
sols permettent une caractérisation taxonomique fine des micro-organismes 
des sols. 
L’ensemble de ces approches ont été utilisées au moins une fois dans le cadre de 
l’étude de la valeur amendante des digestats de méthanisation (Chen et al., 2012; Johansen 
et al., 2013; Pezzolla et al., 2015; Möller, 2015). Parmi ces différentes méthodes, nous avons 
eu recourt à l’analyse des acides gras phospholipidiques (PLFA, Phospholipid fatty acids) des 
sols pour caractériser les communautés microbiennes des sols. Les phospholipides sont des 
composants essentiels des membranes de toutes les cellules vivantes. Les microorganismes 
produisent des chaines de PLFA de différentes longueur et composition afin de maintenir 
l’intégrité de leurs membranes et de leurs fonctions cellulaires en réponse à leurs conditions 
environnementales. Les PLFA de sol composés d’une chaine carbonée comprise entre 14 et 
20 atomes de carbones proviennent essentiellement des membranes de bactéries et de 
champignons (Zelles, 1999). Extraits d’échantillons de sol sous forme d’acides gras, les PLFA 
apportent des connaissances quantitatives et qualitatives relatives à la biomasse microbienne 
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viable/active du sol. Les enzymes cellulaires hydrolysent et libèrent le groupe phosphate dans 
les minutes ou les heures qui suivent la mort cellulaire (White et al., 1979). Les PLFA peuvent 
permettre une différentiation taxonomique à un niveau phénotypique à l'intérieur de 
communautés microbiennes complexes (Zelles & Bai, 1993). Cette méthode est 
particulièrement adaptée à la détection des modifications rapides de la structure de la 
communauté microbienne du sol. Elle est utilisée afin d’étudier la réponse des communautés 
microbiennes des sols cultivés faisant suite à la modification de leur environnement comme 
par exemple : l’apport de produits organiques (Moeskops et al., 2012; D’Hose et al., 2018), le 
travail du sol (Calderón et al., 2001), la gestion des prairies (Patra et al., 2008) ou la mise en 
culture de sols tropicaux (Bossio et al., 2005). 
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Tableau 1 : Liste non exhaustive des différentes approches méthodologiques pour l’étude de la vie microbienne des sols d’après (Pascault, 2010) 































Traitement du sol par un biocide 
(chloroforme) pour tuer les µorganismes 
puis comparaison CO2 produit par l’activité 
biologique des sols non fumigés et fumigés 
après ensemencement (Jenkinson & 
Powlson, 1976) ou Comparaison carbone 
organique soluble des sols non fumigés et 
fumigés (Wu et al., 1994) 
Mesures 





• Très utilisée comme 
bioindicateur de la 
qualité des sols afin 




• Mesure seulement 
quantitative et non 
qualitative ne distinguant 





Dosage de l’ATP extrait des µorganismes 
utilisé comme biomarqueur 
Dosage 
enzymatique 
Sélection à partir d’un inventaire puis 
dosage des enzymes potentiellement 
impliquées dans les mécanismes étudiés 
Richesse 







• Nécessite une sélection 
des enzymes dosées à 
priori 
• Difficultés d’interprétation 
car les enzymes restent 
actives quand elles sont 
stabilisées sur la matière 






Méthode Procédure Informations Avantages Inconvénients 
Analyse de la 








al., 2000)  
Stimulation de l’activité des 
µorganismes d’un sol par 
l’apport d’un substrat lors d’une 
incubation en conditions 
contrôlées non limitantes. La 
description de la cinétique de la 
respiration induite d’après des 
paramètres mathématiques 
permet de caractériser la 
biomasse microbienne active  








• Méthode fonctionnelle 
permettant de caractériser la 
biomasse microbienne 
active plutôt que la 
biomasse microbienne totale 
• Peu utilisée 
• Le choix du substrat 
détermine les 
communautés stimulées 




à acides gras 
(PLFA) 
Extraction, fractionnement, 
méthylation et chromatographie 
des phospholipides 
membranaires des µorganismes 








• Informations fournies pour 
une analyse : mesure des 
biomasses microbiennes, 





• Caractérisation des 
µorganismes actifs car les 
phospholipides se dégradent 
rapidement dans les sols 
• Méthode difficile à mettre 
en œuvre, non normalisée 
• Classification taxonomique 
des µorganismes délicate à 
cause du manque de 
données qualitatives et 
quantitatives sur la 
distribution des acides gras 
au sein des taxons 












• Caractérisation quantitative à 
partir de la biomasse moléculaire 
(bactérienne ou fongique) 






pouvant être très 
précise (espèce) 
• Plusieurs méthodes complexes 
existent avec des caractéristiques 
propres nécessitant une 
spécialisation forte 
• Acquisition de références en cours 
pour la caractérisation 
taxonomique 
• Ne permet pas de différencier les 
µorganismes actifs et inactifs 
Amplification par PCR 
puis séquençage 
• Inventaire taxonomique des 
espèces ciblées 






1.2.4. Les effets des apports en matières organiques sur la formation et la stabilité des 
agrégats 
L’apport de matières organiques peut modifier la stabilité structurale soit directement, 
par action physico-chimique directe avec les particules de sol (facteur abiotiques), soit 
indirectement, au cours de la décomposition de la matière organique apportée par les 
organismes du sol (facteurs biologiques).  
Différentes expériences ont visé à mettre en évidence l'effet direct d'un apport de 
matière organique sur la stabilité structurale, avec ou sans la médiation des micro-organismes. 
Martin & Waksman (1940) n’ont observé aucun effet de l'apport de produits organiques sur la 
stabilité structurale dans un sol stérilisé. En revanche, dans un sol non stérilisé, les auteurs 
ont pu mettre en relation l’augmentation de la stabilité structurale avec l’intensité de la 
biodégradation des matières organiques. Metzger et al. (1987) ont également mis en évidence 
une augmentation de la stabilité des agrégats à la suite de l’apport en produits organiques lors 
d’incubation en conditions contrôlées avec l’augmentation de l’activité microbienne mesurée 
évaluée par la mesure de la production de CO2 des sols. L’inhibition sélective de certains 
groupes de microorganismes a permis de lier l’importance de l’activité fongique à 
l’augmentation de la stabilité des agrégats. Les auteurs suggèrent l’importance de la sécrétion 
d’osides et de la production de mycélium par les champignons sur la formation et la 
stabilisation des agrégats. Le facteur abiotique est notamment associé à la formation de 
microagrégats constitués de particules organominérales plutôt persistants (Jastrow et al., 
1997). L’action physico-chimique directe de l’apport de produit organique semble toutefois 
faible et sans doute négligeable dans la plupart des cas (Abiven et al., 2009).  
L’effet principal des matières organiques sur la structure des sols est principalement 
lié aux processus de décomposition par les micro-organismes (Linden et al., 1994). Les micro-
organismes influencent la structure des sols à travers deux principaux types d’agents 
agrégeant (Abiven, 2004; Figure 5) :  
1. Des agents agrégeant transitoires comme par exemple des polysaccharides, qui 
peuvent être décomposés rapidement par les micro-organismes des sols. L’effet de 
ces agents agrégeant transitoires sont directement liés à l’intensité de l’activité des 
micro-organismes à la suite de l’apport de produits organiques ; 
2. Des agents agrégeant temporaires, comme les hyphes mycéliens qui sont plutôt 
associés au développement des communautés de champignons à la suite de l’apport 




Sur la base des travaux de Monnier (1965), Abiven (2004) propose un schéma de 
synthèse présentant les effets de différents produits organiques sur la stabilité structurale en 
fonction de leur biodégradabilité (Figure 5). Quatre groupes sont distingués. Le premier groupe 
intègre les produits organiques dont les matières organiques sont pratiquement entièrement 
labiles entrainant une intense activité microbienne et une production importante d’agents 
agrégeant transitoires ayant un effet rapide et important mais peu durable sur la stabilité des 
agrégats des sols. Le second et le troisième groupe intègrent des produits organiques 
constitués d’un mélange de matières organiques labiles et récalcitrants entrainant une 
décomposition importante à moyenne, assez rapide à lente. La décomposition de ces produits 
organiques a pour effet : la production de facteurs agrégeant transitoires et temporaires. Le 
quatrième groupe est caractérisé par des produits organiques très peu biodégradables, 
stimulant peu l’activité biologique des sols et ayant peu d’effet sur la stabilité structurale des 
sols. La structure des sols est donc très dépendante des flux en produits organiques apportés 
stimulant l’activité biologique des sols. Le stock en matières organiques joue un rôle moindre 
dans le maintien de cette propriété des sols. 
 
Figure 5 : Présentation schématique des effets des apports en produits organiques sur la stabilité structurale en 
fonction de la biodégradabilité de leurs matières organiques (Abiven, 2004) 
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1.2.5. Les effets des apports en matières organiques sur le complexe adsorbant 
La Capacité d’Echange en Cations (CEC) est fortement liée à la minéralogie du sol 
dont notamment : la quantité et la nature des argiles, mais aussi à la quantité et aux types de 
matières organiques (Tableau 2). Les matières organiques stabilisées des sols ont une CEC 
plus élevées que les argiles. La CEC d’un sol varie avec le pH en raison, notamment de 
l’existence de deux types de charges au sein du complexe (Tableau 2). Les charges 
permanentes, indépendantes du milieu extérieur, résultent des substitutions d’ions au sein des 
feuillets des argiles (Duchaufour, 2001). Les charges variables apparaissent lorsque le pH du 
milieu extérieur s’élève en raison de la déprotonation des sites de bordures des minéraux 
argileux (oxydes ou hydroxydes) mais surtout à la surface des constituants organiques 
(groupes aminés, carboxylique ou phénolique par exemple) (Calvet et al., 2015).  
Composants du complexe CEC (cmolC+/kg) Type de charges 
Matières organiques issues de 
végétaux (non transformés) 
0 à 20 Variables 
Matières organiques stabilisées du sol  200 à 500 Variables 
Argiles 
Montmorillonites 100 
Permanentes Vermiculites 100 à 150 
Illites 20 à 50 
Kaolinite 5 à 50 Variables 
Allophanes 100 Variables 
Tableau 2 : Capacités d’échange en cations de différents éléments des sols (Duchaufour, 2001) 
L’importance des matières organiques dans la CEC d’un sol est très variable en raison 
de la forte variabilité des teneurs en argiles. En raison de leur faible teneur en argile et de leur 
nature (illites et/ou kaolinite, (Gavalda, 2001), la CEC des horizons de surface des Boulbènes 
utilisées pour l’étude est faible : environ 6 cmolC+/kg (Gavalda et al., 2005). La CEC des 
Boulbènes peut potentiellement être augmentée par le stockage de matières organiques 
(Tableau 2). Pour une CEC moyenne des matières organiques stabilisées d’un sol évaluée à 
318 cmolC+/kg (Parfitt et al., 2008), une augmentation de 50% de la teneur en carbone d’un 
sol Boulbène, passant de 1 à 1,50 gC 100gMS-1, entraine une augmentation de 27% de sa 
CEC ; passant de 6 à 7,6 cmolC+/kg. Toutefois, pour augmenter la teneur en carbone de 1 à 
1,50 gC 100gMS-1, il est nécessaire de séquestrer environ 32,5 tMO ha-1 (pour une profondeur 
de 0,25 m et une densité apparente de 1,3 t m-3). Pour séquestrer cette quantité de matières 
organiques dans un sol, il est nécessaire d’apporter environ 250 tMB de fumier (Indice de 
Stabilité de la Matière Organique ISMO de 65% Figure 14, teneur en MO/MB de 20%) soit 25 
tMB an-1 durant 10 ans en plus des produits organiques déjà apportés. Afin d’augmenter plus 
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efficacement la CEC des sols, il est possible d’apporter des produits organiques ayant une 
forte CEC intrinsèque et composés de matières organiques récalcitrantes à la biodégradation.  
Par exemple, Glaser & Birk (2012) ont étudié le cas des sols d’Amazonie centrale. En 
Amazonie centrale, les Ferrasols typiques sont notamment caractérisés par une faible teneur 
en matières organiques et une minéralogie des argiles induisant une faible CEC. La CEC, et 
d’autres propriétés du sol comme sa stabilité structurale, sont fortement impactés par la 
diminution des teneurs en matières organiques associée au défrichage puis à leur mise en 
culture. Les matières organiques sont rapidement minéralisées en raison des conditions de 
température et d’humidité favorisant l’activité des microorganismes. L’apport de produits 
organiques issus des résidus végétaux des cultures, très biodégradables, ne permettent pas 
d’augmenter la teneur des sols en matières organiques. Ainsi, la CEC des Ferrasols typiques 
cultivés est relativement faible (inférieure à 12 cmolC+/kg). La fertilité intrinsèque de ces sols 
est ainsi limitée par ses propriétés physiques et chimiques. Dans certaines parcelles, les 
Ferrasols typiques ont été transformés en « Terra preta de Indio » par l’action de l’Homme. 
Les « Terra preta », littéralement les sols noirs, sont des sols anthopisés riches en matières 
organiques (Plaggique) notamment caractérisés par un pH moins acide que les Ferrasols 
Typiques, une plus grande CEC (13 à 25 cmolC+/kg) et teneur en nutriments plus importantes 
(Glaser & Birk, 2012). L’amélioration de ces propriétés favorisent le développement des 
végétaux en augmentant en moyenne leur production de biomasse de 10% par rapport au sol 
témoin (Crane-Droesch et al. 2013). Les « Terra preta » ont été formés par l’apport de produits 
organiques pyrogéniques, c’est-à-dire modifiée par l’action de la chaleur en absence 
d’oxygène (entre 250 et 1000°C). Les biochars, différenciés des autres produits organiques 
pyrogéniques par leur vocation à être incorporés au sol pour des raisons agronomiques et 
environnementales (Brown et al., 2015), ont pour principales caractéristiques : une forte 
récalcitrance à la biodégradation biologique (structure aromatique condensée), dans certains 
cas une forte CEC (20 à 600 cmolC+/kg), un pH basique et une augmentation de la surface 
spécifique (Lehmann & Joseph, 2015). L’apport de produits organiques pyrogènes a donc 
permis d’améliorer durablement les propriétés chimiques des Ferrasols typiques en raison de 
leur forte stabilité et de leur CEC importante. De la même manière les produits organiques 
compostés améliorent durablement les propriétés chimiques des sols dont notamment la CEC 
(Warman, 2005) en raison de la récalcitrance de leur matières organiques et de leur CEC 
intrinsèque (Bernal et al., 2009). 
L’augmentation de la CEC d’un sol cultivé peut donc être induite l’apport de matières 




1.2.6. La gestion quantitative du stock en matières organiques dans les sols 
Les chapitres précédents ont permis de mettre en évidence l’importance de la gestion 
des flux, des stocks et des teneurs en matières organiques pour la gestion des qualités des 
sols. Les flux améliorent notamment la fertilité physique des sols via la stimulation de la vie 
microbienne. La stimulation de la vie microbienne dépend de la quantité et de la nature des 
produits organiques apportés (Figure 6). La teneur en matières organiques influence 
notamment la fertilité chimique des sols (Figure 1, Figure 2). L’augmentation des stocks en 
matières organiques permettent une utilisation des sols comme puit de carbone (Figure 3). Ce 
chapitre a pour objectif de présenter les concepts associés à la gestion du stockage en 
matières organiques dans les sols agricoles. L’unité de base de la mesure des flux en matières 
organiques dans les sols est le carbone. Deux éléments permettent d’expliquer l’importance 
du stock en carbone dans le sol : sa profondeur et sa teneur.  
1.2.6.1. La prédiction de l’évolution des teneurs en matières organiques 
La réalisation d’un bilan prévisionnel entre les flux entrants issus des apports en 
matières organiques et les flux sortants issus de leur minéralisation sous forme de CO2 permet 
de prédire l’évolution du stockage en C (Figure 6). Afin de modéliser leur minéralisation 
annuelle, les matières organiques du sol sont fractionnées (conceptuellement et 
analytiquement) en compartiments fonctionnels. Le plus simple des modèles est basé sur deux 
compartiments (Hénin & Dupuis, 1945). Le premier compartiment désigne les matières 
organiques apportées au sol et le second les matières organiques endogènes au sol : 
• L’indice de stabilité (historiquement désigné : « coefficient d’humification » ou « K1 »), 
est attribué à chaque produit organique apporté au sol et désigne le pourcentage de 
matières organiques intégrées au compartiment des matières organiques endogènes 
au sol. Les matières organiques apportées sont considérées comme intégrées au 
compartiment des matières organiques endogènes lorsque leur vitesse de 
minéralisation sont identiques (Lashermes et al., 2009). 
 
• Le coefficient de minéralisation de la matière organique endogène (historiquement de 
l’humus ou « K2 ») désigne le pourcentage du stock en matières organiques 
endogènes qui est minéralisé chaque année. A partir de ce modèle, il est donc possible 
de calculer la quantité de produits organiques à apporter chaque année au sol afin de 




D’autres modèles ont depuis été proposés afin de prévoir de façon plus efficace 
l’évolution des stocks de carbone dans les sols cultivés ; constatée lors des essais de très 
longue durée. Les modèles AMG à trois compartiments (Andriulo et al., 1999), RothC à 5 
compartiments (Coleman & Jenkinson, 1996) et CENTURY à 6 compartiments (Parton et al., 
1987, 1993) sont les plus utilisés. Cependant, les différents compartiments des matières 
organiques endogènes sont difficilement caractérisables et il est donc difficile de paramétrer 
leur cinétique. 
 
Figure 6 : Principe du bilan entre les entrées et les sorties en matières organiques dans les sols agricoles. 




1.2.6.2. Les leviers pour l’augmentation des teneurs en matières organiques au sein des sols 
cultivés (cultures annuelles) 
Plusieurs leviers peuvent être explorés afin d’augmenter le stockage de carbone dans 
les sols cultivés : 1. la diminution des flux sortants annuels en carbone via le ralentissement 
de l’activité biologique, 2. l’augmentation des flux entrants annuels en carbone afin qu’ils soient 
supérieurs aux flux sortants, 3. l’augmentation de la durée moyenne de résidence des matières 
organiques apportées aux sols. 
1. La majeure partie de la décomposition des matières organiques est réalisée par 
les micro-organismes hétérotrophes. Les différents facteurs influençant la 
décomposition des matières organiques apportées sont liées à l’activité de ces micro-
organismes. Leur activité dépend des conditions du milieu avec en premier lieu : la 
température, l’humidité et la biodisponibilité en O2 (Swift et al., 1979), le pH du sol et le 
potentiel redox (Cottes et al., 2019). Lorsqu’au moins un de ces facteurs est limitant, 
l’activité biologique s’en trouve ralentie favorisant ainsi le stockage de carbone à 
condition qu’une biomasse nécessaire aux flux entrants en carbone soit présente. 
Certains cas extrêmes illustrent ces aspects dont notamment : les pergélisols, les 
tourbières et les podzols. Les conditions du milieu dépendent notamment : du climat et 
des caractéristiques intrinsèques des sols. Par exemple, Thomsen et al. (1999) ont mis 
en évidence l’influence indirecte de la texture sur le décomposition des matières 
organiques des sols via la modification de la structure et de la biodisponibilité en eau 
et en O2 en résultant. La sensibilité moindre des sols en conditions tempérées au 
déstockage de carbone par rapport aux sols cultivés en zones tropicales peut 
notamment s’expliquer par leur différence de température (Minasny et al., 2017) mais 
également par les teneurs en argiles globalement faibles du fait de leur lessivage. 
Alvarez et al. (1995) attribuent la diminution de la respiration basale des sols conduits 
en semis direct sous couvert à la diminution de leur température. Cependant Dimassi 
et al. (2014) ont montré à l’issue d’un essai au champ à long terme (41 années) que 
l’absence de travail du sol n’induit pas une augmentation du stockage en C mais plutôt 
une stratification du stockage de C avec une augmentation des teneurs sur l’horizon 
de surface et une diminution sur les horizons profonds. 
 
2. L’augmentation des flux entrants en carbone est une solution explorée afin d’améliorer 
la fertilité des sols notamment à travers l’implantation des cultures intermédiaires, et 
des couverts végétaux dans le cadre des techniques de semis direct sous couverture 
végétale permanente (Séguy et al., 2012). Une culture intermédiaire est implantée 
entre la récolte d’une culture principale et le semis de la culture suivante pendant une 
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période plus ou moins longue appelée interculture. L’implantation d’une culture permet 
de capter du carbone supplémentaire via la photosynthèse par rapport à un sol nu. La 
méta-analyse réalisée par Poeplau & Don, (2015) valide l’intérêt de cette pratique afin 
d’augmenter le stockage du carbone dans les sols. L’augmentation des teneurs en C 
induit une augmentation de la quantité de matières organiques potentiellement 
minéralisée sur une année qui doit être compensée par une augmentation de la 
quantité de biomasse retournée au sol. La production de la biomasse est 
potentiellement favorisée par l’amélioration des propriétés physico-chimiques et 
biologiques induite par l’augmentation des teneurs en C initiant une augmentation 
graduelle de la photosynthèse jusqu’à la rencontre d’un facteur limitant. 
 
3. Wang et al. (2010) ont étudié l’influence du choix de l’espèce implantée en culture 
intermédiaire sur le stockage de carbone dans les sols. L’étude, réalisée en conditions 
contrôlées (phytotron) souligne l’influence de deux paramètres : la quantité de C 
apportée au sol et les caractéristiques des matières organiques apportées. Par 
exemple, dans cette étude, la culture du triticale induit un stockage de 266,2 gC par m² 
contre 71,8 gC par m² pour le trèfle blanc après 127 jours d’incubation. Cette différence 
s’explique par : l’importante quantité de biomasse aérienne du triticale (341,6 g par m²) 
par rapport au trèfle blanc (136,1 g par m²) et par la proportion du carbone apporté 
décomposé (22% pour le triticale contre 47% pour le trèfle blanc). Les auteurs 
attribuent la plus forte décomposition du trèfle blanc par rapport au triticale à son ratio 
C/N et à sa composition biochimique (Vanlauwe et al., 1996). Ainsi, au-delà, de la 
quantité de carbone apportée aux sols, la durée moyenne de rétention de la matière 
organique apportée est un éléments clef de l’augmentation de son stockage. La durée 
moyenne de rétention des matières organiques apportées est fortement déterminée 
par ses caractéristiques intrinsèques. 
 
L’augmentation des flux entrants en C dans le sol et l’augmentation du temps moyen 
de résidence du C apporté sont donc les solutions à privilégier afin d’augmenter le stockage 
de carbone dans les sols. Au-delà de la mitigation de la concentration en CO2 dans 
l’atmosphère, l’augmentation des teneurs en carbone dans les sols modifient leur 
fonctionnement biologique et physico-chimique améliorant ainsi leur fertilité comme démontré 




1.2.7. Les concepts expliquant le devenir des matières organiques apportées dans les 
sols 
Afin d’augmenter le stockage du carbone, il est nécessaire d’augmenter la durée 
moyenne de résidence des matières organiques dans les sols. Pour cela, un des leviers 
identifiés consiste à diminuer la sensibilité des matières organiques apportées à la 
biodégradation ; c.à.d. augmenter leur stabilité (Sollins et al., 1996). Ce chapitre a pour objectif 
de présenter les principaux mécanismes associés à la stabilité des matières organiques dans 
les sols. 
1.2.7.1. Le concept historique de l’humification 
Le premier modèle conceptuel décrivant le devenir des matières organiques dans les 
sols est celui de l’humification. Le paradigme de l’humification repose sur l’observation de 
l’accumulation de matières organiques dans de nombreux sols. La première hypothèse 
expliquant cette accumulation est la synthèse de macromolécules intrinsèquement non 
biodégradables à partir de précurseurs issus des matières organiques apportées dans les sols. 
De nombreux auteurs ont cherché à isoler ces molécules intrinsèquement non biodégradables. 
La méthode de fractionnement chimique des matières organiques, développée par F. C. 
Achard (1753-1821) et J. J. Berzelius (1759-1848) puis standardisée par (Swift, 1996) est 
notamment utilisée pour extraire les composés organiques considérés comme non 
assimilables appelés : « acides humiques ». Les acides humiques correspondent à une 
fraction insoluble à la suite d’une succession d’extraction au sein de solutions alcaline puis 
acides. Les différents compartiments de matières organiques extraites lors des étapes 
successives de la procédure d’extraction sont de moins en moins sensibles aux phénomènes 
de déstabilisations chimiques et donc considérées comme potentiellement plus récalcitrantes 
aux processus de biodégradation. Les pionniers de la datation par carbone 14 ont mis en 
évidence un temps moyen de résidence dans les sols de la fraction « acides humiques » 
extrêmement long (1400 ans, Campbell et al., 1967) par rapport aux matières organiques 
particulaires plutôt récalcitrante telle que la lignine (5 à 30 ans, Amelung et al., 2008). Ce 
concept et la méthode de caractérisation associée sont bien adaptés aux modèles de 
prédiction de l’évolution des teneurs en matières organiques des sols basés sur leur 
compartimentation fonctionnelle d’après leur temps moyen de résidence. Cependant, la fidélité 
de cette vision fonctionnelle pour décrire la stabilité des matières organiques semble limitée. 
Kleber & Johnson (2010) soulignent notamment que l’extraction des « acides humiques » est 
une méthode de fractionnement des matières organiques des sols altérant et modifiant leur 
nature rendant incertaines les explications de leur stabilité basées sur leurs caractérisations. 
Les nouvelles méthodes d’observations in situ (spectroscopie par Résonance Magnétique 
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Nucléaire, spectroscopie de structure près du front d’absorption de rayons X, spectroscopie 
de masse d’ionisation par éléctronébuliseur, microscopie) ont permis de mettre en évidence 
d’autres mécanismes de stabilisation basés sur des associations dynamiques de molécules 
de faible poids moléculaire stabilisés par des interactions hydrophobes et des liaisons 
hydrogènes (Sutton & Sposito, 2005).  
1.2.7.2. Les mécanismes de stabilisation et de déstabilisation associés à la vision dynamique 
du devenir des matières organiques 
La représentation historique de l’humification évolue progressivement vers une vision 
dynamique des matières organiques des sols considérée plutôt comme un « continuum » de 
particules de nature chimique variée, présentant des niveaux d’organisation et de stabilisation 
différents ; et dynamiques (Crow et al., 2006, Figure 7). Cette vision de la stabilité des matières 
organiques intègre la récalcitrance primaire des matières organiques apportées et tient compte 
également, de différents mécanismes de stabilisation et de déstabilisation. Les mécanismes 
pris en compte sont notamment (Sollins et al., 1996; Lützow et al., 2006) : 
• Les interactions physico-chimiques avec les surfaces des particules d’argiles, 
l’aluminium et les oxydes de fer (Kopittke et al., 2020) ; 
• La diminution de l’accessibilité physique aux microorganismes à la suite de la formation 
d’agrégats. 
L’augmentation du degré d’oxydation des composés organiques lors de leur 
décomposition (et de leur néoformation via les constituants des microorganismes) favorise leur 
solubilité dans l’eau et donc leur biodisponibilité mais également les opportunités d’être 
stabilisés via des interactions avec les surfaces minérales et d’être incorporés au sein 
d’agrégats (Sollins et al., 1996). 
Bien qu’abondamment étudiés depuis des décennies, les mécanismes du devenir des 
matières organiques dans les sols ne sont pas entièrement élucidés du fait de la diversité et 
de la complexité des phénomènes biologiques, chimiques et physiques en jeu. Les matières 





Figure 7 : Modèle conceptuel de la transformation continuelle du continuum des matières organiques mortes dans 
les sols (Lehmann & Kleber, 2015). Les flèches en pointillés de la Figure 7 représentent plutôt des transferts 
abiotiques et les flèches unies des transferts sous l’effet de processus biotiques. La stabilité des matières 
organiques dans les sols dépend de mécanismes biotiques : désignés par la récalcitrance et par des mécanismes 
abiotiques comme la formation d’agrégats et l’adsorption par surfaces minérales. Au-delà, de la résistance 
intrinsèque de certains composés organiques à la biodégradation, ce modèle envisage la décomposition des 
matières organiques comme un problème logistique dont les modalités clefs sont : l’écologie microbienne, l’activité 
enzymatique, des facteurs environnementaux et des matrices de protection. Ce modèle prend en compte à la fois 
l’influence du milieu (type de sol, climat, vie microbienne) et celle de la composition des matières organiques 





1.2.8. La contribution de la modification temporaire de la dynamique des matières 
organiques endogènes à la suite de l’apport de produits organiques au stockage 
de carbone : les effets « priming » 
Deux aspects expliquent la quantité de carbone effectivement stocké dans un sol à la 
suite de l’apport d’un produit organique : 
• La stabilité des matières organiques apportées définie fonctionnellement comme la 
proportion de carbone issu du produit organique apporté qui sera effectivement intégré 
au compartiment des matières organiques endogènes du sol à terme (c.à.d ayant une 
vitesse de décomposition identique ou plus faible que celle des matières organiques 
endogènes aux sols). Les matières organiques apportées subissent de nombreuses 
transformations (oxydation, néoformation via leur intégration au sein de 
microorganismes) avant d’atteindre une certaine stabilité (Figure 7) ; 
• Le changement temporaire de la minéralisation des matières organiques endogènes 
au sol induit par l’apport d’un produit organique. Ce phénomène est appelé effet « 
priming » (Kuzyakov & Bol, 2006). 
Au-delà des conditions environnementales (température, humidité, biodisponibilité de 
l’oxygène, pH, etc.), le principal facteur limitant de la biodégradation des matières organiques 
par les microorganismes hétérotrophes est la fourniture d’énergie par l’apport de produits 
organiques (Blagodatskaya et al., 2009). Ainsi, la biodégradation des matières organiques 
endogènes est influencée par la quantité, les caractéristiques et les fréquences des apports 
en produits organiques. Le changement temporaire des procédés de minéralisation peut 
également être induit par l’apport d’un élément comblant un facteur limitant pour le 
développement de la biomasse microbienne. L’effet « priming » a été décrit à la suite de 
l’apport de différents éléments comme : C, de N (Jenkinson et al., 1985), de P (Kuzyakov et 
al., 2000) ou de S (O’donnell et al., 1994) (Chapman, 1997). L’étude porte uniquement sur 
l’effet priming associé au cycle du carbone. 
1.2.8.1. Les effets « priming » positifs, négatif, apparent et réel 
L’effet « priming » peut être distingué selon qu’il soit positif ou négatif (Figure 8). Un 
effet « priming » positif désigne une accélération de la décomposition des matières organiques 
endogènes à la suite de l’apport d’un produit stimulant l’activité microbienne des sols. Au 
contraire, un effet « priming » négatif désigne un ralentissement de la décomposition des 





Figure 8 : Schéma des effets "priming" à la suite de l’apport en matière organique. (a) Effet « priming » positif : 
accélération de la décomposition de la matière organique endogène (i.e. native). (b) Effet « priming » négatif : 
ralentissement de la décomposition de la matière organique endogène (i.e. native). D’après (Kuzyakov et al., 2000) 
L’effet « priming » peut également être distingué selon qu’il soit « apparent » ou « réel » : 
• L’effet « priming » apparent, est une modification temporaire de la vitesse de 
minéralisation des matières organiques endogènes déjà déstabilisées (biodisponibles) 
des sols intervenant rapidement après l’apport d’un produit organique ou inorganique. 
Il n’a pas d’effet sur le stock en matières organiques des sols à terme car il ne joue pas 
de rôle dans les mécanismes de stabilisation/déstabilisation. Les communautés 
microbiennes associées à ce phénomène sont identifiées comme ayant des « 
stratégies r » (c.à.d ayant une croissance rapide). Plusieurs cas de figures ont été 
identifiés (Blagodatskaya & Kuzyakov, 2008): 
o La stimulation du métabolisme des micro-organismes (« triggering effect ») à la 
suite d’un apport modéré en carbone biodisponible entrainant une 
augmentation modérée de leur respiration et donc de l’intensité de la 
minéralisation des matières organiques labiles présentes dans le sol. Cette 
stimulation est quasi immédiate (quelques minutes à quelques heures). 
o La croissance des communautés microbiennes (« pool substitution ») pour faire 
face à un apport conséquent en matières organiques biodisponibles entrainant 
une augmentation importante de l’intensité de la minéralisation des matières 
organiques endogènes biodisponibles du sol (Jenkinson et al., 1985). Ce 
phénomène intervient après la stimulation du métabolisme des micro-
organismes (quelques heures). 
o La dégradation préférentielle matières organiques apportés par rapport aux 
matières organiques natives des sols (« Preférential Substrate Utilization ») 
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entrainant un priming « effect » apparent négatif. Dans le cas d’un effet 
« priming » apparent, ce phénomène est contrebalancé par les deux premiers 
cas de figure. 
 
• L’effet « priming » réel correspond à une modification de l’équilibre entre les 
mécanismes de déstabilisation et de stabilisation des matières organiques natives des 
sols. Il est transitoire et fait suite à la stimulation des micro-organismes des sols par l’apport 
d’un produit organique ou inorganique. Les phénomènes de stabilisation et de 
déstabilisation reviennent ensuite à leur état initial (Kuzyakov & Bol, 2006; Blagodatskaya 
& Kuzyakov, 2008). Lors de l’apport de matières organiques labiles, ce déséquilibre est en 
faveur de la déstabilisation des matières organiques natives entrainant un effet « priming » 
positif réel. Ainsi, même si l’apport de matières organiques conduit au stockage de carbone 
dans les sols, un déstockage des matière organiques natives peut avoir lieu en parallèle 
(Kögel-Knabner, 2017). 
1.2.8.2. L’effet « priming » positif réel à la suite de l’apport en matières organiques labiles : le 
cas de l’exsudation racinaire 
L’effet « priming » positif réel est associé à la capacité des micro-organismes du sol à 
utiliser un apport de matières organiques labiles comme source d’énergie afin de décomposer 
les matières organiques endogènes récalcitrantes (Fontaine et al., 2011). Les sources de 
matières organiques labiles peuvent être des produits organiques (Blagodatskaya et al., 2009; 
Chen et al., 2014) mais également des exsudats racinaires. Les effets « priming » associés à 
la rhizodéposition sont particulièrement étudiés en raison de leur rôle dans la nutrition des 
plantes à travers la régulation du stockage et du déstockage des nutriments du sol en fonction 
de la végétation en place (Fontaine et al., 2011; Kumar et al., 2016). 
La Figure 9 illustre les mécanismes possibles de la succession des effets « priming » 
positifs apparent et réel dans le cas d’un apport en matières organiques labiles par les racines 
(exsudats). Ils sont expliqués par l’activité et le développement des différentes communautés 
en microorganismes. L’analyse des communautés de microorganismes par extraction des 
phospholipides des sols couplée au marquage isotopique (13C) a montré que les bactéries 
représentent le premier groupe à métaboliser la majorité des matières organiques labiles 
apportées au sol (Moore-Kucera & Dick, 2008; Paterson et al., 2009). Les bactéries sont plutôt 
associées à une stratégie de « comportement » démographie « r ». Les stratèges « r » 
manifestent de fortes aptitudes à coloniser des milieux nouveaux, instables et éphémères, 
grâce à un taux de reproduction élevé, un développement rapide et une bonne capacité de 
dispersion (Gobat et al., 2003). La stimulation du métabolisme des micro-organismes ayant 
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une stratégie « r » entraine l’augmentation de l’intensité de la minéralisation des matières 
organiques endogènes labiles présentes dans le sol (« triggering effect ») se traduisant par un 
effet « priming » apparent. L’effet « priming » réel, apparaissant dans un deuxième temps, est 
attribuée aux micro-organismes ayant une stratégie « K ». Les stratèges « K » (Gobat et al., 
2003) ont des niches écologiques plus spécialisés qu’ils maintiennent grâce à leurs aptitudes 
compétitives. La survie de ces espèces repose sur la spécialisation. Leur fécondité est limitée 
par la capacité du milieu. La sélection « K » favorise l’efficacité dans l’exploitation du milieu. 
Fontaine et al. (2003) ont suggéré que le développement des stratèges « K » se fait à partir 
de la nécromasse des stratèges « r » à la suite de l’épuisement des matières organiques 
labiles. Les champignons sont identifiés comme étant les plus adaptés pour augmenter la 
décomposition des matières organiques endogènes, car ils sont spécialisés dans le 
catabolisme des composés organiques récalcitrants (Otten et al., 2001) et adaptés à la 
prospection extensive de sources de matières organiques grâce à leur mycéliums (Fontaine 
et al., 2011). Toutefois, les micro-organismes responsables de l’effet « priming » positif ne se 
résument pas seulement aux champignons. Nottingham et al. (2009) ont montré grâce à 
l’analyse des communautés de microorganismes par extraction des phospholipides des sols 
couplée au marquage isotopique (13C) que les bactéries à Gram négatif sont également 
impliquées dans l’effet “priming” positif. De même, tous les taxons appartement aux 
champignons ne sont pas impliqués dans l’effet « priming ». Par exemple, Shahzad et al. 
(2015) ont observé une faible corrélation entre le développement des champignons 
mycorhiziens arbusculaires et l’effet « priming » réel positif. 
Les mécanismes décrits sont particulièrement valables lorsque l’énergie disponible est 
limitante pour le développement des organismes hétérotrophes. C’est notamment le cas pour 
les sols cultivés pour lesquels l’apport de produits organiques est modéré et ponctuel ou pour 
les horizons inférieurs (Fontaine et al., 2007). Dans les cas où les milieux sont riches en 
matières organiques comme les horizons supérieurs des sols forestiers, le facteur limitant au 
déclenchement des effets « priming » semble alors être la stœchiométrie du milieu et 





Figure 9 : Schéma conceptuel des processus à l’origine des effets « priming » apparent (PEa) et réel (PEr) associés 
à l’exsudation racinaire. 1. Apport par les racines de matières organiques labiles par rhizodéposition. 2. Stimulation 
des microorganismes ayant une stratégie de croissance rapide (r). 3. Stimulation des microorganismes ayant une 
stratégie de croissance lente (K). 4. et 5. Déstabilisation puis décomposition des matières organiques endogènes 
des sols. 6. Absorption par les racines des éléments minéraux issus de la décomposition des matières organiques 
apportées et endogènes. D’après (Kuzyakov, 2010)  
 
1.2.8.3. L’effet « priming » négatif réel : le cas des biochars 
L’effet « priming » négatif réel est moins souvent mentionné que l’effet « priming » 
positif réel. Dans la revue bibliographique réalisée par Kuzyakov et al. (2000), un effet 
« priming » réel positif est rapporté dans 46 publications et un effet « priming » négatif dans 
16 publications. Toutefois, l’étude bibliographique réalisée par Wang et al. (2016) montre que 
cette tendance s’inverse dans le cas de l’apport de biochar. Un biochar est le produit solide de 
la pyrolyse qui est défini comme le chauffage d’une biomasse en l’absence (ou en quantité 
limitée) d’oxygène, à plus de 250°C (Lehmann & Joseph, 2015). A partir des cinétiques des 
effets « priming » lors d’incubations, Zimmerman et al. (2011) proposent une explication des 
mécanismes associés à l’effet « priming » négatif réel à la suite de l’apport de biochars. Dans 
un premier temps, l’apport de biochars et notamment ceux comportant des teneurs en matières 
organiques labiles les moins faibles entraine un effet « priming » positif apparent associé au 
développement des microorganismes ayant une stratégie de développement rapide (r). Dans 
un deuxième temps, l’effet « priming » positif apparent fait place à un effet « priming » négatif 
réel. Les auteurs attribuent cet effet « priming » négatif réel à : l’adsorption des matières 
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organiques endogènes par la matière organiques des biochars augmentant ainsi leur stabilité 
(Zimmerman et al., 2011) et/ou à l’adsorption des enzymes extracellulaires des micro-
organismes ayant une stratégies K réduisant leur capacité à déstabiliser les matières 
organiques endogènes (Maestrini et al., 2015). La capacité de sorption des composés 
organiques par les biochars sont reconnues par la communauté scientifique (Ahmad et al., 
2014; Lehmann & Joseph, 2015). 
1.2.8.4. Les méthodes de quantification des effets « priming » 
La quantification des effets « priming » nécessite de différencier les atomes de carbone 
des matières organiques apportées et ceux des matières organiques endogènes (Figure 8). 
Deux méthodes existent pour différencier les atomes de carbone des matières organiques : 
l’utilisation de la différence naturelle de l’abondance en isotopes de carbone 13 (13C) selon le 
type photosynthèse des plantes (C3 ou C4) ou le marquage par la culture des plantes dans une 
atmosphère ayant un ratio isotopique (13C ou 14C) enrichi ou appauvri. Afin de quantifier les 
effets « priming », les modèles de notre étude sont donc : le maïs (plante en C4) et des sols 
sur lesquels uniquement des plantes en C3 ont été cultivés. 
Les effets « priming » sont quantifiés en deux étapes (Kuzyakov, 2010, Figure 8) :  
1. En calculant la respiration basale des sols amendés ; c.à.d la proportion du CO2 produit 
par les sols amendés associée à la décomposition des matières organiques natives ; 
2. En soustrayant la quantité de CO2 produite par les sols témoins non amendés à celle 
associée à la respiration basale des sols amendés. 
 
Les effets « priming » apparent, provenant d’une modification du taux de 
renouvellement de la biomasse microbienne, et réel, provenant d’une modification de la 
vitesse de décomposition des matières organiques endogènes, ne peuvent pas être 
différenciés par la méthode du marquage isotopique. L’effet « priming » observé résulte d’une 
combinaison des effet « priming » apparent et réel. Kuzyakov (2010) souligne que l’effet 
« priming » apparent s’observe très rapidement après l’apport d’un produit organique (jusqu’à 
3 jours) et que l’effet « priming » réel opère plutôt après quelques jours. Ainsi, l’importance 





1.2.9. Les outils pour la prédiction du stockage de carbone dans les sols à la suite de 
l’apport en produits organiques 
De nombreux outils prédictifs ont été développés afin de faciliter l’évaluation du 
stockage de carbone induit par l’apport de produits organiques. Plusieurs méthodes seront 
abordées dans ce chapitre (Tableau 3) : l’étude de la décomposition des matières organiques 
apportées aux sols, les fractionnements chimiques, les méthodes thermiques d’analyse, et la 
caractérisation des matières organiques par pyrolyse Rock-Eval. 
1.2.9.1. L’étude de la décomposition des matières organiques 
La décomposition des matières organiques est évaluée par la mesure du CO2 produit 
par les sols lors d’incubations en conditions contrôlées non limitantes pour l’activité 
microbienne. La quantité de CO2 produit par les sols témoins non amendés correspond à la 
décomposition des matières organiques endogènes. La quantité de CO2 produit par les sols 
amendés correspond à la quantité de CO2 produit par la décomposition des matières 
organiques apportées et endogènes. En faisant l’hypothèse que la vitesse de décomposition 
des matières organiques endogènes n’est pas influencée par l’apport de matières organiques, 
la quantité de carbone issue de la soustraction de la quantité cumulée de CO2 produit par les 
sols amendés par celle des sols non amendés est attribuée à la décomposition des matières 
organiques apportées. La quantité de carbone attribuée à la décomposition des matières 
organiques apportées, soustraite à la quantité de carbone apporté permet de calculer la 
quantité de carbone stocké dans les sols en conditions contrôlées. La quantité de carbone 
stocké au champ, exprimé en proportion du carbone initialement apporté, est prédite par 
l’estimation de l’asymptote de l’évolution du cumul de la décomposition en conditions 
contrôlées à partir d’une régression non linéaire (Lashermes et al., 2009). 
Cette mesure, moins difficile à mettre en œuvre qu’une expérience au champ sur le 
long terme, peut être réalisée dans différentes conditions (température, humidité) et pour 
différents types de sol afin de prendre en compte les caractéristiques pédoclimatiques locales. 
Les incubations en conditions contrôlées permettent également d’étudier l’influence de l’apport 
en produits organiques sur d’autres propriétés du sol tel que : sa structure, sa capacité 
d’adsorption etc. Toutefois, cet outil reste assez long et couteux à mettre en œuvre et ne 
permet pas à lui seul la compréhension des mécanismes liants la composition des produits 
organiques et leur devenir dans les sols. En l’absence de marquage des atomes de carbone 
apportés, cette méthode ne permet pas d’identifier un effet « priming ». En faisant l’hypothèse 
que la vitesse de décomposition des matières organiques endogènes n’est pas influencée par 
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l’apport de matières organiques, la quantité de carbone stockée est uniquement attribuée à la 
stabilité des matières organiques apportées (Lashermes et al., 2009). 
1.2.9.2. Les méthodes de fractionnement chimique pour la prédiction de la récalcitrance des 
matières organiques apportées 
Le fractionnement chimique des produits organiques ; notamment à partir de la 
méthode développée par Van Soest & Wine (1967), couplé aux incubations de sol amendés 
en conditions contrôlées a permis de mettre en évidence l’importance du déterminisme entre 
leur composition et leur devenir. Historiquement, la méthode Van Soest était utilisée pour 
déterminer la digestibilité des fourrages en alimentation animale. Son principe repose sur la 
différentiation séquentielle des constituants par traitement aux détergents neutre et acides. 
Les fractions obtenues sont attribuées à certaines fibres mais ne correspondent pas 
systématiquement à ces structures moléculaires ; notamment pour les produits organiques 
autres que les végétaux. Thuriès et al. (2002) ont associé les composés labiles a des 
composés organiques azotés et hémi-cellulosiques solubles et les composés récalcitrants à 
des composés ligneux.  
Lashermes et al. (2009) ont mis au point un modèle de prédiction du stockage de 
carbone dans les sols à la suite de l’apport en produits organiques à partir des corrélations 
entre les résultats du fractionnement biochimique Van Soest et des incubations de sols en 
conditions contrôlées. Ce modèle de prédiction, standardisé (AFNOR XP U44-162) appelé : 
Indice de Stabilité de la Matière Organique (ISMO), est notamment utilisé afin d’alimenter le 
modèle « AMG » pour prédire de l’évolution des teneurs en C dans sols (Andriulo et al., 1999). 
Le stockage de carbone dans les sols à la suite de l’apport en produits organiques résulte : de 
la proportion des matières organiques apportées stables et de la modification potentielle de la 
vitesse de minéralisation des matières organiques endogènes induite par l’apport de produits 
organiques (priming « effect » réel). Pour des raisons méthodologiques, ces deux 
phénomènes ne sont pas systématiquement distingués ; et les effets « priming » sont souvent 
considérés comme négligeables (Lashermes et al., 2009) entrainant la confusion des termes 
de stabilité et de stockage de carbone. 
Cette méthode n’est pas complétement adaptée pour caractériser la biodégradabilité 
des produits organiques issus d’un traitement biologique aérobique ou anaérobique qui 
induisent un niveau de complexité des matières organiques supplémentaire accompagné 
d’une récalcitrance indépendante de leur solubilité. Cette récalcitrance peut être associée à la 
synthèse de composés secondaires par les microorganismes et/ou à l’association avec des 
minéraux (Sollins et al., 1996). Afin de consolider la valeur prédictive de l’ISMO, Lashermes 
et al. (2009) ont ainsi complété le fractionnement Van Soest par la mesure du taux de 
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minéralisation des matières organiques en 3 jours lors d’incubation de sols amendés. En effet, 
parmi les différentes fractions, la stabilité des matières organiques de la fraction soluble est 
notamment impactée par les traitements biologiques. Askri (2015) distingue une fraction 
soluble qui se minéralise rapidement et une qui se minéralise lentement afin de modéliser le 
devenir du carbone des digestats dans les sols. Mottet et al. (2010), Peltre et al. (2011) et 
Jimenez et al. (2015, 2017) ont proposé des méthodes complémentaires, par spectroscopie 
infrarouge et par fluorescence 3D, afin d’évaluer la complexification des matières organiques 
et améliorer la prédiction de leur biodégradabilité en évitant la mise en place d’incubations. 
Les méthodes de caractérisation spectroscopiques permettent de saisir l’ensemble de la 
complexité des matières organiques. Toutefois, le fractionnement Van Soest induit des 
modifications physico-chimiques des composés organiques fractionnés rendant incertaine la 
caractérisation de leur nature. Les méthodes de fractionnement chimiques sont des méthodes 
fonctionnelles utilisées dans le cadre de la prédiction de la récalcitrance des matières 
organiques apportées mais ne permettent pas d’expliquer les phénomènes associés à leur 
stabilité et au stockage de carbone induit. 
1.2.9.3. Les méthodes calorimétriques et thermogravimétrique d’analyse des matières 
organiques pour l’étude de la récalcitrance des matières organiques apportées 
Les méthodes thermiques d’analyse des matières organiques apportées sont basées 
sur l’hypothèse que la vitesse de décomposition d’une matière organique dépend : de l’énergie 
que doivent investir les microorganismes hétérotrophes pour la décomposer, de l’énergie 
produite par sa décomposition et du ratio entre ces deux éléments. Les microorganismes ayant 
une stratégie de développement rapide et étant peu spécialisés décomposeront rapidement 
les matières organiques qui nécessitent peu d’investissement en énergie. Au contraire, les 
microorganismes ayant une stratégie de développement plus lente et étant très spécialisés 
auront la capacité d’investir plus d’énergie pour décomposer une matière organique plus 
récalcitrante. Cette hypothèse fait suite aux travaux de Bosatta & Ågren (1999) et de Lützow 
et al. (2006) associant la récalcitrance biologique intrinsèque des matières organiques 
apportées au nombre et aux types de réactions enzymatiques nécessaires pour la 
décomposer ; expliquant notamment la plus faible vitesse de minéralisation des polymères de 
hauts poids moléculaires. 
L’analyse thermique consiste à mesurer les évolutions d’une propriété physique d’un 
échantillon lorsqu’il est soumis à une variation programmée (généralement linéaire) de 
température avec le temps dans une atmosphère contrôlée (Grenet & Legendre, 2010). 
L’analyse thermique regroupe plusieurs techniques en fonction de la propriété de l’échantillon 
étudié :  
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• L’analyse thermogravimétrique mesure la variation de masse de l’échantillon en 
fonction de la température (et/ou du temps).  La thermogravimétrie permet de qualifier 
la sensibilité thermique à la décomposition des matières organiques pouvant être mise 
en relation avec la quantité d’énergie devant être investie par les organismes pour sa 
décomposition (Rovira et al., 2008). L’application de différentes gammes de 
températures permet de définir des fractions de matières organiques en fonction de 
leur stabilité (Sánchez et al., 2008). Les grandeurs exploitées lors de l’analyse 
thermogravimétrique, à partir des thermogrammes, sont : la masse (TG) et sa dérivée 
(DTG) par rapport au temps en fonction de la température. Le thermogramme TG, 
exprimé en % de la masse totale initiale mesurée, permet notamment de comparer la 
stabilité globale des produits organiques. Sa dérivée (DTG) permet de séparer plus 
clairement les différentes étapes d’un thermogramme et ainsi de fractionner les 
matières organiques en fonction de leur stabilité. Cependant, la thermogravimétrie ne 
permet pas une analyse fine des réactions associées à l’augmentation de la 
température (Wirth et al., 2014). Par exemple, une perte de masse rapide à basse 
température est caractéristique d’une évaporation (volatils) ou d’une déshydratation 
(eau absorbée). Au contraire, les transformations de type réaction ou fusion ne 
traduisent pas par une modification de la masse de l’échantillon. De plus, la perte de 
masse n’est pas toujours parfaitement corrélée avec la quantité d’énergie libérée lors 
de la décomposition (Rovira et al., 2008; Plante et al., 2011). 
• Les techniques se rapportant à l’étude de la température de l’échantillon et des 
échanges thermiques entre celui-ci et le milieu extérieur permettent l’identification des 
phénomènes autres de la décomposition (identifiée par la thermogravimétrie) tel que 
la déshydratation, la fusion etc. Ces techniques permettent également de quantifier la 
quantité d’énergie libérée lors de la décomposition (Rovira et al., 2008). Deux 
techniques permettent de mesurer le phénomène thermique propre à l’échantillon. 
L’analyse Calorimétrique Différentielle (DSC pour Differential Scanning Calorimetry) 
permet de mesurer la libération ou la consommation d’énergie sous forme de chaleur 
par l’échantillon. L’analyse Thermique Différentielle (ATD), plus ancienne, permet de 
mesurer la différence de température entre le creuset de mesure et le creuset de 
référence. 
L’analyse thermique a notamment été utilisée afin d’évaluer la stabilité (maturité) des 
produits organiques compostés (Dell’Abate et al., 1998; Mondini et al., 2003; Baffi et al., 2007; 
Som et al., 2009; Fernández et al., 2012) et méthanisés (Gómez et al., 2007a). L’analyse 
thermique peut être couplée avec des techniques d’analyses des produits de la décomposition 
des matières organiques afin de déterminer leur nature. Les techniques d’analyses des 
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produits de la décomposition sont notamment : la spectroscopie infrarouge à transformée de 
Fourier, la chromatographie en phase gazeuse, la spectroscopie de masse et l’analyse 
élémentaire (Plante et al., 2011). La pyrolyse Rock Eval, présentée ci-après, est une analyse 
thermique principalement basée sur l’analyse des produits de décomposition des matières 
organiques soumis à différents gradients de températures. 
1.2.9.4. L’analyse de la stabilité des matières organiques par pyrolyse Rock Eval 
La pyrolyse Rock-Eval (pyrolyse RE) est une technique initialement développée par 
l’industrie pétrolière pour les analyses géochimiques des roches sédimentaires kérogènes 
(Espitalié et al., 1977). Du fait de sa facilité d’utilisation pour caractériser de nombreux 
échantillons et de la qualité des informations apportées, son application a été étendue cette 
dernière décennie à différents matériaux organiques dont notamment les matières organiques 
des sols (Disnar et al., 2003; Saenger, 2013; Barré et al., 2016; Sebag et al., 2016). Cette 
méthode a l’avantage de caractériser les matières organiques en l’absence de traitement 
chimique préliminaire. La méthode consiste en un craquage thermique de la matière organique 
en deux étapes successives (Figure 21), suivies de la quantification des composés produits 
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1.3. La méthanisation agricole 
La méthanisation agricole est présentée à travers :  
• La biochimie et la microbiologie de la digestion anaérobie ; 
• Son effet sur la composition physico-chimique des produits organiques ; 
• Sa mise en œuvre ; 
• Son développement en France et en Europe. 
1.3.1. Les aspects biochimiques et microbiologiques de la digestion anaérobie 
La digestion anaérobie s’apparente aux fermentations ; pouvant être définies comme 
les catabolismes des matières organiques en l’absence d’oxygène par des organismes en vue 
de produire de l’énergie (Zeikus, 1980). Un très grand nombre d’organismes, en passant par 
les bactéries, les champignons, ainsi que l'être humain, effectuent des fermentations. Les 
processus biologiques des fermentations sont apparus très tôt sur terre lorsque son 
atmosphère été dépourvu d’oxygène. Toutefois, malgré leur ancienneté, ces processus sont 
très évolués et permettent aux organiques anaérobies de se développer dans des milieux 
faiblement oxydatifs sur une large variété de substrats (Zeikus, 1980). Les fermentations se 
caractérisent par des dégradations partielles des matières organiques et la formation de 
composés organiques réduits comme par exemple : l’éthanol, le méthane et acide acétique. 
Plusieurs types de fermentation peuvent être distingués en fonction de la nature des produits 
de la réaction : alcoolique, lactique, acétique, méthanique. Les fermentations ont été 
domestiquées par l’Homme pour : la production de vin, bière et pain (alcoolique), de produits 
laitiers, charcuteries, choucroute, ensilage (lactique), de vinaigre (acétique), de biogaz 
(méthanique). 
La digestion anaérobie désigne communément le processus biologique de 
méthanisation (ou fermentation méthanique) ; c.à.d. la conversion en l’absence d’oxygène des 
matières organiques en un biogaz essentiellement composé de CH4 et de CO2 sous l’action 
de micro-organismes appartenant à une communauté microbienne complexe, tant du point de 
vue taxonomique que fonctionnel (Figure 10). C’est un processus naturel ubiquiste qui se 
réalise dans tous les milieux où se trouve des matières organiques en l’absence d’oxygène, 
et où les conditions physico-chimiques sont compatibles avec celles du vivant. Elle se réalise 
essentiellement : dans les sols submergés tel que les rizières (Adhya et al., 1994) ou les 
marais, et dans le tube digestif de nombreuses espèces animales depuis les insectes 
(Hackstein & Stumm, 1994) jusqu’aux ruminants (Johnson et al., 1994). La digestion anaérobie 
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a été domestiquée au XIXème siècle par l’Homme (Abbasi et al., 2012) en vue de produire une 
énergie renouvelable à partir de produits organiques et/ou de traiter des déchets organiques. 
Le modèle simplifié développé par Zeikus (1980) pour décrire le processus de 
méthanisation fait consensus : il comprend quatre étapes, réalisées par différents groupes 
microbiens (Figure 10). Chaque étape mène à la formation de composés intermédiaires, 
servant à leur tour de substrats lors de l’étape suivante. Ces étapes ne sont pas séquentielles 
mais plutôt simultanées. La digestion anaérobie, jusqu’à la production finale de biogaz, 
nécessite un consortia de bactéries dépendantes les unes aux autres.  
• L’hydrolyse et l’acidogénèse sont les deux étapes qui permettent de dégrader 
les matières organiques en métabolites précurseurs de la production de 
méthane (Escudie & Cresson, 2017). Les polysaccharides, les lipides, les 
protéines et les acides nucléiques sont clivées, généralement par des enzymes 
spécifiques extracellulaires, jusqu’à l’obtention de monomères. Les bactéries 
participant à cette étape ont un métabolisme de type anaérobie strict ou 
facultatif et forment un ensemble phylogénétique hétérogène regroupant de 
nombreux groupes bactériens. Au cours de l’acidogenèse, les monomères sont 
transformés en acide gras volatils (acétate, propionate, butyrate et valérate), en 
alcools, en CO2 et en Hydrogène (H2). Durant l’acidogenèse, les bactéries 
anaérobies strictes du genre Clostridium (bacilles gram positifs) sont les plus 
représentées. La vitesse de cette étape est très élevée par rapport aux étapes 
suivantes où les microorganismes ont un temps de duplication plus long. Ainsi, 
un apport massif de composés rapidement biodégradables peut entrainer une 
accumulation d’intermédiaires inhibiteurs (H2 et acétate) des micro-organismes 
acétogènes et méthanogènes pouvant arrêter la digestion anaérobie. 
 
• L’étape d’acétogenèse permet la transformation des divers composés issus de 
la phase précédente en précurseurs directs du méthane : l’acétate, le dioxyde 
de carbone et l’hydrogène. On distingue deux groupes de bactéries 
acétogènes : celles qui sont productrices obligées d’hydrogènes et celles qui 
ne le sont pas. Les bactéries productrices obligées d’hydrogènes ne sont 
capables de catalyser les précurseurs de l’acétate que lorsque les pressions 
partielles en hydrogènes sont très faibles (10-4 à 10-6 atm). Ainsi, leur 
fonctionnement induit une association syntrophique avec des microorganismes 
hydrogénotrophes (idéalement, des archées méthanogènes). Les bactéries 
acétogènes non productrices d’hydrogènes peuvent être distinguées en deux 
groupes : celles qui le produisent à partir de composés organiques simples et 
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celles qui utilisent l’hydrogène et le dioxyde de carbone. Ces dernières ne 
semblent pas entrer en compétition pour l’hydrogène avec les archées 
méthanogènes hydrogénotrophes et sont présentes en quantité beaucoup plus 
faible dans les biotopes anaérobies. Elles ont pu toutefois être identifiées 
comme partenaires hydrogénotrophes de syntrophes. 
 
• Lors de la méthanogenèse, les substrats (acétate, formate, CO2 et le 
dihydrogène) sont convertis en méthane en conditions d’anaérobie stricte par 
des bactéries qui appartiennent au domaine des Archea. Les Archea, aussi 
appelées archéobactéries sont des microorganismes unicellulaires 
procaryotes. Ces êtres vivants ubiquitaires sont caractérisés par une structure 
cellulaire dépourvue de noyau. Leur apparition est estimée entre -4,11 et -3,78 
milliards d’années lorsque l’atmosphère terrestre été dépourvue d’oxygène. 
D’après Battistuzzi et al. (2004), 26 genres de méthanogènes ont été décrits. 
La production de méthane est principalement réalisée par deux catégories 
d’Archea : les méthanogènes hydrogénophiles (ou hydrogénotrophes) et les 
méthanogènes acétoclastes (ou acétotrophes). Les Archea méthanogènes 
hydrogénophiles, syntrophiques bactéries acétogènes productrices 
d’hydrogènes, produisent du CH4 à partir de CO2 et de H2. Les Archea 








1.3.2. L’effet de la digestion anaérobie sur la composition physico-chimique des 
produits organiques 
Les digestats de méthanisation désignent un large ensemble de produits organiques 
ayant des compositions très variables ayant pour point commun d’être issus d’une digestion 
anaérobie. Ils peuvent être définis comme un mélange complexe d’eau, de composés 
organiques et inorganiques incluant des nutriments et des matières organiques peu 
biodégradables (Möller, 2015). La forte hétérogénéité de leurs caractéristiques et de leurs 
propriétés agronomiques rend difficile la gestion de leur valorisation.  
Guilayn et al. (2019) proposent une typologie des digestats de méthanisation en 6 
groupes ou les teneurs en matières sèches et en azote (N) apparaissent comme les premiers 
descripteurs de leur variabilité. La teneur en matières sèches ségrégue les digestats issus des 
procédés en voie sèche de ceux issus des procédés en voie humide. Parmi les digestats issus 
d’une digestion en voie humide, trois groupes sont distingués en fonction de leurs 
rationnements. Le premier groupe est majoritairement issu de substrats fibreux tel que 
l’ensilage et le fumier. Il est caractérisé par une teneur en matières organiques relativement 
importante d’environ 75%MS pouvant être associée au phénomène de biodégradation 
préférentielle des matières organiques et à l’accumulation des matières organiques les plus 
récalcitrantes telle que les fibres lignocellulosiques. Leurs teneurs en N et en Phosphore (P) 
sont relativement faibles mais sont relativement riches en Potassium (K). Les digestats du 
second groupe sont principalement issus de la digestion de boues d’épuration, des résidus 
d’IAA et de lisier de porc. Ils sont caractérisés par une faible teneur en MO et en K mais par 
de forte teneur en P et des teneurs moyennes en N. Les digestats du troisième groupe ont des 
teneurs en MO, en K et en P intermédiaires par rapport aux autres et sont notamment 
caractérisés par de fortes teneurs en N total et en N ammoniacale. Ils sont issus de déchets 
organiques d’origine alimentaire et de lisier de porc. Les digestats utilisés dans le cadre de 
cette étude appartiennent au premier groupe. 
Au-delà de la mise en évidence de typologies de digestats à partir de leurs 
caractéristiques, il est également approprié de décrire les évolutions génériques de la 
composition des produits organiques lors de la digestion anaérobie. Plusieurs évolutions 
génériques de la composition des produits organiques durant la digestion anaérobie sont 
observées avec notamment : une augmentation du pH devenant basique, un abattement de 
la DBO, une augmentation de la teneur en éléments minéraux, une augmentation du ratio 
NH4+/N, une réduction du taux de matière organique et du rapport C/N (Möller, 2015). Ces 
évolutions génériques sont les conséquences de la minéralisation des matières organiques, 
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et de l’exportation d’une partie des éléments dont notamment : le C, l’Oxygène (O) et 
l’Hydrogène (H) ; et de la conservation de tous les autres.  
1.3.3. La mise en œuvre de la méthanisation agricole  
La méthanisation désigne un ensemble de procédés et de technologies variées dont 
le point commun est la digestion biologique en milieu anaérobie de substrats organiques. Les 
objectifs de la méthanisation sont : la production d’un biogaz afin de transformer la biomasse 
en énergie et/ou d’abattre la Demande Biologique en Oxygène (DBO) des déchets organiques 
dans le cadre de leur traitement. 
La proportion de matières organiques biodégradées lors de la digestion anaérobie 
dépend de la nature du produit, et notamment du type de matières organiques qui le constitue 
(Tableau 4), ainsi que des processus de méthanisation mis en œuvre. Lors de la méthanisation 
entre 40 et 80% des matières organiques sont dégradées diminuant ainsi d’autant la quantité 
de carbone disponible pour les sols (Moletta, 2015). 
Type de matière organique 
Valeur courante de taux de dégradation en digesteur 
(en %) 
Lipides 50 à 60 
Protéines 50 
Cellulose 60 à 80 
Hémicellulose 65 
Amidon 90 
Acides gras 80 
Lignine 0 
Tableau 4 : Taux de dégradation des matières organiques en digesteur (Moletta, 2015) 
Les différents gisements de substrats méthanisables sont principalement : les 
déjections animales, les résidus de cultures, les cultures intermédiaires à vocation énergétique 
(CIVE), les déchets des industries agroalimentaires (IAA), des ménages et des collectivités. 
En France, les matières d’origines agricoles représentent 90% de la production potentielle 
d’énergie primaire (Bastide, 2013). La production potentielle d’énergie primaire dépend : de la 
quantité mobilisable et du potentiel méthanogène des substrats organiques. Le potentiel 
méthanogène est défini par la quantité de méthane produit par un substrat organique lors de 
sa biodégradation en milieu anaérobie. Il est exprimé en Nm3 de méthane par tonne de matière 
fraiche dans des conditions normales de pression (103 mbar) et de température (20°C). Il 
dépend principalement : de la teneur en matières organiques des substrats et de leurs 
compositions en matières organiques. La production maximale théorique de méthane est de 
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(Moletta, 2015) : 373 Nm3 tMO-1 pour un sucre simple (glucose), de 496 Nm3 tMO-1 pour les 
protéines (C5H7NO2) et de 1014 Nm3 tMO-1 pour les lipides (C57H104O6). La lignine n’est pas 
biodégradée par les bactéries anaérobies. Au-delà du potentiel méthanogène des substrats 
mobilisables (Figure 11), le choix du rationnement d’un méthaniseur est ajusté en fonction de 
leur qualité et de leur contrainte comme leur saisonnalité et leur aptitude au stockage, leur 
coût par unité de méthane potentiellement produit. Le rationnement d’un digesteur est la 
première composante de la rentabilité d’un projet de méthanisation.  
 
Figure 11 : Potentiel méthanogène de différents substrats organiques d’après (Moletta, 2015) 
 
Il existe de nombreux modes de mise en œuvre de la méthanisation en fonction 
notamment : de la teneur en matières sèches (MS) de la ration (voie humide : < 15%MS ou voie 
sèche : > 15%MS), de la température de fonctionnement du digesteur (mésophile : 35 à 40°C 
ou thermophile : environ 55°C), du type de procédé (continu ou discontinu). Parmi les 
nombreuses technologies, la digestion par voie humide continue à température mésophile est 
la plus représentée au sein du parc de méthanisation agricole ; notamment en raison sa 
maturité (Weiland, 2006). Dans le cadre de cette étude, les digestats utilisés seront issus de 























































































































































































































































Il existe quatre modes de valorisation du biogaz : la production de chaleur ayant une 
bonne efficacité énergétique à condition qu’il y ait des besoins de chaleur à proximité (transport 
via des réseaux de chaleur), la cogénération d’électricité (environ 30% de l’énergie primaire) 
et de chaleur (environ 50% de l’énergie primaire) à partir d’un moteur et d’un générateur, 
l’injection du biogaz épuré ou biométhane dans un réseau de gaz naturel, l’utilisation du 
biométhane comme carburant notamment à destination d’une flotte captive de véhicules avec 
une consommation constante sur l’année (bus, bennes à déchets etc.).  
1.3.4. Le développement de la méthanisation en France et en Europe 
La filière biogaz appartient aux filières des biocarburants intégrant notamment le bois, 
l’éthanol et le bioéthanol. Les biocarburants sont des sources renouvelables d’énergie, 
produits à partir de matières organiques non fossiles provenant de la biomasse. Les principaux 
enjeux des filières des biocarburants en Europe sont : leur efficacité énergétique et leur 
possible concurrence avec l’usage alimentaire de la biomasse produite. De ce point de vue, la 
filière bois énergie se distingue des autres filières car elle provient de la sylviculture 
généralement réalisée sur des surfaces inadaptées aux productions végétales ayant un usage 
alimentaire. Les rapports de l’énergie nette récoltée sur l’énergie investie pour la production 
de bois, biogaz, bioéthanol et biodiesel sont respectivement comprises entre 5 et 7 ; 2 et 3 ; 1 
et 1,3 ;2 et 3 (Moletta, 2015). Outre la filière bois, l’efficacité énergétique est donc nettement 
en faveur des filières biogaz et biodiesel. Les filières biogaz et biodiesel se distinguent par la 
nature de substrats organiques nécessaires à leurs productions. Le biodiesel nécessite 
exclusivement l’utilisation des fruits matures d’oléagineux (colza) pouvant également être 
utilisés pour des usages alimentaires. En revanche, le biogaz peut être produit à partir de 
presque tous les types de biomasses (hormis les végétaux ligneux) incluant les déchets 
organiques à biodégrader ce qui permet de moduler la concurrence avec l’alimentation. 
Le développement de la filière biogaz est dépendant de l’usage des matières végétales 
agricoles et notamment des cultures énergétiques en raison de leur fort potentiel méthanogène 
(Figure 11) et de l’importance des gisements potentiels (Bastide, 2013). A ce titre le 
développement de la filière biogaz Allemande, à ce jour la plus grande productrice d’Europe, 
s’est basée sur la substitution des cultures alimentaires par les cultures énergétiques 
(Observ’ER, 2014). Environ 80% de l’énergie primaire de la méthanisation en Allemagne 
provient des cultures énergétiques, dont notamment le maïs ensilé. Le maïs ensilé pour la 
méthanisation représente près de 30% de la production Allemande de maïs et plus de 6% de 
sa SAU totale. Cependant, la durabilité du système allemand est remise en cause en raison 
du coût environnemental de la réorientation partielle des prairies pour la monoculture de maïs 
et la concurrence entre l’alimentation des animaux et celle des méthaniseurs. Depuis 2012, 
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les amendements législatifs en Allemagne visent à diminuer la dépendance des nouvelles 
unités de méthanisation vis-à-vis de l’ensilage de maïs. En France, la politique de soutien de 
la filière biogaz est clairement conditionnée par un faible niveau de concurrence avec l’usage 
alimentaire des surfaces agricoles. Pour une installation de méthanisation l’utilisation des 
cultures alimentaires ou énergétiques, cultivées à titre de culture principale, sont limitées dans 
une proportion maximale de 15% du tonnage brut total des intrants par année civile (Décret n° 
2016-929 du 7 juillet 2016 pris pour l’application de l’article L. 541-39 du code de 
l’environnement, 2016). Au-delà du traitement des effluents d’élevage, le développement de 
la méthanisation en France est plutôt basé sur l’utilisation de Cultures Intermédiaires à 
Vocation Energétique (CIVE). Une CIVE est une culture implantée et récoltée entre deux 
cultures principales alimentaires dans une rotation culturale. La culture principale d’une 
parcelle est soit présente le plus longtemps sur un cycle annuel ; soit indentifiable entre le 15 
juin et le 15 septembre sur la parcelle, en place ou par ses restes ; soit commercialisée sous 
contrat. Les CIVE sont donc des espèces à croissance rapide, pour l’été ou/et l’hiver et 
permettant de produire un maximum de biomasse par hectare pour diminuer les coûts. De 
nombreuses espèces peuvent être utilisées en tant que CIVE comme : maïs, sorgho, seigle, 
tournesol, moha, avoine, phacélie, pois fourrager, fèveroles etc. Les couverts végétaux entre 
deux cultures principales améliorent la fertilité des sols par rapport à un sol nu ; notamment 
en améliorant le recyclage des éléments minéraux (Couëdel et al., 2018), en augmentant les 
apports en carbone dans les sols et leur activité biologique (Mendes et al., 1999) améliorant 
ainsi leur stabilité structurale (Hermawan & Bomke, 1997). Cependant, les effets de l’utilisation 
de la partie aérienne des couverts végétaux pour la méthanisation sur la fertilité des sols par 
rapport à un apport direct restent méconnus. 
En 2017, la France est le 4ème pays producteur de biogaz en Europe (hors biogaz des 
centres d’enfouissement et des stations d’épuration) avec une production de 561 ktep après 
l’Allemagne (7252 ktep), le Royaume-Uni (1130 kep) et l’Italie (1488 kep) (Observ’ER, 2018). 
L’Allemagne est historiquement le premier producteur de biogaz en Europe ; sa production 
semble avoir atteint son maximum. Après un fort développement de la filière biogaz au 
Royaume Uni, en Italie et en Pologne, la croissance décélère actuellement dans ces pays. La 
croissance de la filière biogaz est importante au Danemark (+34%, avec un total de 235 ktep), 
en France (+14%) et en Finlande (+11%, avec 31 ktep). Le gisements global de produits 
organiques mobilisables à 2030 pour la méthanisation en France sont évalués à 4800 ktep 
d’énergie primaire soit environ 2% de la consommation annuelle d’énergie primaire (Bastide, 
2013). Le potentiel de développement de la filière méthanisation est important avec environ 
12% de la ressource mobilisable actuellement exploitée en France. Le développement des 
filières méthanisation en Europe est dépendante des politiques de soutien. Ces politiques 
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s’articulent autour de plusieurs mesures avec la mise en place : de tarifs d’achat en faveur des 
énergies renouvelables, d’aides financières à l’investissement conditionnées aux 
performances environnementales des installations, et d’évolutions des normes règlementaires 
en lien avec l’évolution de la connaissance et des technologiques de la filière.  
En raison du développement récent de la filière biogaz en Europe, les valeurs 
agronomiques des digestats étaient relativement méconnues sur le plan scientifique ce qui 
engendrait des freins tant sur le plan social que réglementaire. De nombreuses études sur le 
sujet ont permis de faire évoluer les connaissances. En France, la possibilité réglementaire de 
mise sur le marché de certains digestats de méthanisation agricole en tant que matière 
fertilisante depuis 2019 témoigne d’une meilleure connaissance des valeurs agronomiques 
des digestats (Arrêté du 8 août 2019 approuvant deux cahiers des charges pour la mise sur le 
marché et l’utilisation de digestats de méthanisation agricole en tant que matières fertilisantes 
| Legifrance, 2019). Auparavant, l’agriculteur méthaniseur était responsable d’un déchet et de 
ces incidences sur le milieu jusqu’à la destination finale ; désormais, pour certains digestats, 
l’agriculteur méthaniseur est responsable d’un produit jusqu’à sa mise sur le marché. 
Actuellement, les valeurs des digestats de méthanisation agricole en tant qu’engrais (apports 
en éléments nutritifs) sont connues ; notamment en ce qui concerne leur effet azote court 
terme (Möller & Müller, 2012). Leur valeur en tant qu’amendement ; sur les propriétés 
physiques, chimiques et biologiques, restent toutefois plus méconnue (Möller & Müller, 2012). 
En Europe, il existe actuellement environ 17 400 unités de méthanisation avec d’importantes 
perspectives de développement et notamment en France (Scarlat et al., 2018). Dans le cadre 
de l’augmentation de la proportion de produits organiques transformés par digestion 





1.4. Les effets de la digestion anaérobie des produits organiques sur la fertilité 
des sols : formulation des hypothèses 
Les hypothèses de notre travail de recherche ont été formulées à la lumière des 
connaissances présentées précédemment et de l’état de l’art des effets de la digestion 
anaérobie des produits organiques sur : 
• La vie microbienne à travers les effets « priming » ;  
• La stabilité des matières organiques apportées ; 
• Les caractéristiques des matières organiques ; 
• La capacité de stockage en C ; 
• La stabilité structurale ; 
• Le complexe adsorbant et la biodisponibilité de l’azote et du phosphore. 
1.4.1. L’effet de la digestion anaérobie des produits organiques sur la vie microbienne 
impliquée dans la biodégradation des matières organiques des sols et les effets 
« priming » 
L’apport de digestats de méthanisation augmente la biomasse microbienne et stimule 
son activité par rapport à un témoin sans apport de produits organiques ou d’une modalité 
avec l’apport de fertilisants minéraux (Ernst et al., 2008; Terhoeven-Urselmans et al., 2009; 
Möller, 2015). Cette stimulation est expliquée par l’augmentation de la biodisponibilité en 
carbone et en nutriments. En revanche, la mesure la respiration induite en conditions 
contrôlées à court terme montre que les apports en digestats stimulent moins l’activité 
microbienne que les apports en produits organiques avant méthanisation (Ernst et al., 2008; 
Johansen et al., 2013). Au champ, aucune différence significative de la production en CO2, 
indicateur de l’activité microbienne, n’a pu être mise en évidence lors de la comparaison entre 
l’apport de produits organiques avant et après méthanisation (Bachmann et al., 2014). Dans 
le cadre de l’étude réalisée par Bachmann et al. (2014), l’absence de différence peut 
s’expliquer : par la brièveté de la respiration induite par l’apport de produits organiques, 
l’importance de la respiration basale par rapport à la respiration induite et une longue durée 
entre deux mesures lors de l’expérience (2 semaines).  
Afin de déterminer si la méthanisation peut modifier la structure des communautés 
microbiennes de sols, Chen et al. (2012) ont comparé la décomposition d’un mélange de lisier 
et de maïs ensilage avant et après digestion anaérobie. Les deux produits organiques ont 
stimulé l’activité microbienne des sols et ont induit une augmentation de la respiration par 
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rapport au sol nu. Après 21 jours d’incubation, la respiration induite correspondait à 6,4% du 
carbone organique apporté contre 30% pour le produit non méthanisé. La biomasse 
microbienne active après l’apport des produits organiques avant et après méthanisation a été 
multipliée par 9,5 et par 2,3 respectivement par rapport au sol témoin non amendé. L’apport 
du mélange non méthanisé a augmenté l’activité des enzymes chargées de la décomposition 
de la cellulose (ß-glucosidase, cellobiohydrolase) et de l’hémicellulose (xylanase). L’apport du 
digestat n’a pas augmenté l’activité de ces enzymes mais a augmenté l’activité des enzymes 
chargées de décomposer les composés ligneux (chitnase) et azotés (leucylaminopeptidase). 
La stimulation des enzymes ß-glucosidase et cellobiohydrolase, impliquées dans la 
biodégradation des matières organiques endogènes à la suite de l’apport du produit organique 
non méthanisé est un indicateur d’un possible effet « priming » positif réel (Blagodatskaya & 
Kuzyakov, 2008). En revanche, l’absence de stimulation de ces enzymes à la suite de l’apport 
en digestat implique plutôt un faible effet « priming » positif réel. Chen et al. (2011) ont mis en 
place une expérience afin d’évaluer l’effet « priming réel » et ainsi de déterminer son 
importance dans le stockage du carbone à la suite de l’apport de produits organiques avant et 
après méthanisation. Cette expérience, basée sur le traçage des isotopes du 13C apportés par 
les produits organiques, n’a pas fonctionné en raison de la forte proportion en carbone 
inorganique (riche en 13C) dans les digestats de méthanisation. 
Chen et al. (2012) ont mis en évidence, par des méthodes indirectes, la possibilité 
d’une modification des d’effets « priming » dans les sols en raison de la digestion anaérobie 
de produits organiques. Les hypothèses testées dans le cadre de notre étude sont les 
suivantes :  
• L’effet « priming » positif réel induit par l’apport de matières organiques labiles 
(Figure 9) est diminué ou inexistant dans le cadre de l’apport de digestats ; 
• L’apport de matières organiques de compositions différentes modifie la 
structure des communautés microbiennes du sol et est à l’origine des effets 




1.4.2. L’effet de la digestion anaérobie sur la stabilité des matières organiques 
apportés dans les sols 
La plupart des incubations en conditions contrôlées ayant pour objectifs de comparer 
le stockage de carbone dans les sols avant et après méthanisation ont conclu à une proportion 
plus importante du C apporté, finalement stocké à la suite de l’apport des digestats (Bertora 
et al., 2008; Marcato et al., 2009; Tambone et al., 2009; Cayuela et al., 2010; Stumpe et al., 
2012; Chen et al., 2012; Schouten et al., 2012; Johansen et al., 2013; Thomsen et al., 2013; 
Fuente et al., 2013). Des résultats opposés ont été également publiés (Bernal & Kirchmann, 
1992; Kirchmann & Bernal, 1997), pour des raisons non clairement identifiées. La proportion 
du C stocké à la suite de l’apport des produits organiques méthanisés est très variable en 
fonction des études et semblent fortement dépendre du rationnement du digesteur et de la 
mise en œuvre de la digestion. Pour les lisiers, l’augmentation de la proportion du C stocké 
est faible (Bertora et al., 2008; Marcato et al., 2009; Stumpe et al., 2012) ; probablement en 
raison de leur forte teneur en eau induisant une digestion anaérobie conséquente des lisiers 
avec ou sans la mise en place d’équipements de méthanisation pour la maximisation, la 
récupération et la valorisation du biogaz. La différence de stockage entre les produits 
organiques avant et après méthanisation devient plus importante lorsque d’autres produits 
organiques sont mélangés aux lisiers afin d’augmenter la quantité de matières organiques 
digérées (Tambone et al., 2009; Chen et al., 2012; Schouten et al., 2012; Johansen et al., 
2013; Fuente et al., 2013). Ces études ont été réalisées en mesurant la production 
supplémentaire de CO2 induite par l’apport de produits organiques par rapport à un sol témoin 
non amendé lors d’incubations en laboratoire. Les auteurs attribuent les modifications de 
stockage de carbone à la plus grande stabilité des matières organiques des digestats de 
méthanisation ; en faisant l’hypothèse que ces apports ne modifient pas la minéralisation des 
matières organiques endogènes au sol. Pour certaines études l’effet « priming » est évoqué 
lors de l’interprétation de leur résultats mais aucune ne le mesure directement (Bernal & 
Kirchmann, 1992; Chen et al., 2012). 
L’augmentation de la stabilité des produits organiques lors de la méthanisation est 
expliquée par l’augmentation de la proportion en matières organiques récalcitrantes dans les 
digestats ; en raison de la minéralisation préférentielle des matières organiques labiles durant 
la digestion anaérobie (Gómez et al., 2007b; Pognani et al., 2009; Tambone et al., 2010; 
Thomsen et al., 2013). Ces différents taux de dégradation des matières organiques en 
digesteur (Tableau 2) induisent une modification de la composition en matières organiques 
des produits méthanisés d’après la méthode de fractionnement Van Soest (Figure 12). A la 
suite de la digestion anaérobie, la proportion en fibres les plus biodégradables (« soluble » 
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et/ou « hémicellulose ») diminuent et la proportion en fibres récalcitrantes (« lignine ») 
augmente. La digestion anaérobie entraine un enrichissement relatif du digestat en fibres 
associées à la lignine (cette fraction biochimique n’est pas biodégradée en anaérobiose) et en 
longues chaines aliphatiques ainsi qu’une diminution des fractions lipidiques et des 
polysaccharides (Marcato et al., 2009) (Tambone et al., 2009). Le calcul de l’indice de stabilité 
des matières organiques (ISMO) à partir du fractionnement Van Soest permet d’évaluer la 
stabilité des digestats de méthanisation (Figure 13). 
Conformément à l’état de l’art présenté, l’hypothèse testée dans le cadre de notre 
étude est la suivante : 
• La digestion anaérobie induit une augmentation de la proportion de carbone 
apporté, stocké dans le sol par rapport aux matières organiques avant la digestion 
anaérobie en raison de la plus grande stabilité des matières organiques apportées 





Figure 12 : Composition des produits organiques avant et après méthanisation d’après la méthode de 
fractionnement (Van Soest & Wine, 1967) 
 
Figure 13 : Distribution des valeurs de l'indicateur de stabilité des matières organiques (ISMO), calculé 
pour différents types de produits organiques. La limite gauche de la boite est définie par le 1er quartile, la limite 
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1.4.3. Une nouvelle approche analytique pour appréhender la stabilité des matières 
organiques des produits organiques et des sols 
Gómez et al. (2005) ont réalisé l’analyse thermique de substrats représentatifs de 
déchets ménagers organiques (mélange de produits organiques à partir de choux, de pomme 
de terre, de banane etc.) avant, pendant et après digestion anaérobie (Figure 14). Leurs 
durées moyennes de rétention étaient respectivement de 0, 5 et 41 jours. La dérivée du 
thermogramme de perte de masse (DTG) et l’analyse thermique différentielle (DTA) 
permettent de fractionner les matières organiques en fonction de leur sensibilité à la 
décomposition et de l’énergie produite lors de leur décomposition pour différentes gammes de 
températures. Un premier pic de perte de masse est observé entre 70 et 110°C pour les trois 
modalités testées. Les valeurs négatives de l’analyse thermique différentielle (Figure 14b), 
synonymes de réaction endothermiques, permettent d’attribuer ce premier pic à la 
déshydratation résiduelle des échantillons. Un second groupe de pics de pertes de masses 
est observé par DTG et DTA entre 200 et 400°C. La perte de masse, pour cette gamme de 
températures, est moitié moins importante pour le digestat par rapport aux substrats avant 
digestion et deux fois moins importante par rapport aux substrats durant la digestion. Les 
matières organiques décomposées à ces gammes de températures peuvent être associées 
aux matières organiques labiles, rapidement biodégradées lors d’incubations (Sánchez et al., 
2008). L’augmentation de la sensibilité à la décomposition des matières organiques à ces 
gammes de température pour les substrats peu après leur incorporation (temps moyen de 
résidence de 5 jours) peut être associée au phénomène d’hydrolyse. La plus faible quantité 
d’énergie produite lors de la décomposition des substrats peu après leur incorporation par 
rapport aux substrats initiaux (Figure 14b) permet de conforter cette hypothèse. L’hydrolyse a 
induit une augmentation de sensibilité des matières organiques à la décomposition et a 
diminué leurs enthalpies. Pour les digestats, la sensibilité à la décomposition ainsi que 
l’énergie produite pour ces gammes de température est plus faible. En revanche, une 
sensibilité des digestats à la décomposition ainsi qu’une production d’énergie est observée 
autour de 500°C. Ce pic est absent pour les autres modalités. L’apparition de ce pic peut être 
le signe de la synthèse de composés complexes récalcitrants issus de la synthèse de 
composés secondaires par les microorganismes et/ou à l’association avec des minéraux 
(Sollins et al., 1996; Gómez et al., 2007b; a, 2011; Sánchez et al., 2008; Marcato et al., 2009; 
Li et al., 2017; Provenzano et al., 2018). Gómez et al. (2007) soulignent toutefois l’absence de 




Figure 14 : Caractéristiques des produits organiques (mélange d’effluents d’élevage) avant ("Feed PS"), pendant 
("In PS") et après ("Dig PS") digestion anaérobie par l’analyse thermique différentielle (Gómez et al., 2005) 
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Gómez et al. (2007) ont couplé l’analyse thermique à la spectroscopie 13C NMR afin 
d’évaluer la stabilité des matières organiques puis de caractériser leurs transformations. Cette 
étude a mis en évidence l’augmentation de la stabilité des produits organiques durant la 
méthanisation et parallèlement l’augmentation du degré d’aromaticité, l’augmentation des 
groupes carboxyle/carbonyle des matières organiques et la réduction des sucres. De la même 
manière, le couplage de la thermogravimétrie et de la spectroscopie 1H NMR a mis en 
évidence une transformation, durant la digestion anaérobie, des matières organiques en 
matériaux organiques complexes avec notamment l’accumulation de composés aliphatiques 
(Gómez et al., 2011). Ainsi, au-delà de l’augmentation en matières organiques récalcitrante 
associée à la dégradation préférentielles des matières organiques labile, la digestion 
anaérobie entraine également la formation de composés organiques complexes plus stables 
thermiquement. Sánchez et al. (2008) ont mis en évidence la corrélation existante entre les 
résultats des analyses thermiques pour les digestats de méthanisation avec d’autre indicateurs 
de stabilité de la matière organique : la décomposition des matières organiques lors 
d’incubations, la demande biologique en oxygène (DBO). 
Les analyses thermiques, parfois couplées à d’autres méthodes de caractérisation, ont 
permis de mettre en évidence une augmentation de la stabilité des matières organiques durant 
la digestion anaérobie associée à la dégradation préférentielle des composés les plus labiles 
entrainant une accumulation des composés récalcitrants et à une complexification des 
matières organiques. A notre connaissance, aucune analyse thermique par pyrolyse Rock 
Eval n’a été réalisée pour les digestats de méthanisation. Les hypothèses testées dans le 
cadre de notre étude sont donc les suivantes :  
• L’analyse thermique par pyrolyse Rock Eval permet de mettre en évidence 
l’augmentation de la stabilité thermique des matières organiques digérées par 
rapport aux matières organiques avant la digestion ; pouvant être corrélée avant 
leur stabilité dans le sol ; 
• L’analyse thermique par pyrolyse Rock Eval des matières organiques d’un sol 
amendé permet d’évaluer les modifications de leurs caractéristiques par rapport à 




1.4.4. L’effet de la digestion anaérobie des produits organiques sur la séquestration 
de carbone dans les sols 
Les sols représentent un potentiel puit de carbone et peuvent être à l’origine d’une 
séquestration de carbone. La séquestration est définie comme un transfert de carbone depuis 
l’atmosphère vers le sol (Olson et al., 2014). Il peut être estimé (sans prendre en compte les 
phénomènes d’érosion et de lixiviation du carbone soluble) par la différence entre la quantité 
de carbone capté par la biomasse végétale lors de la photosynthèse et les émissions de CO2 
induites à la suite de son apport au sol (Figure 15a). Dans le cadre de la méthanisation (Figure 
15b), une partie des matières organiques est d’abord minéralisée sous forme de CO2 lors de 
la combustion du biogaz issu de la digestion anaérobie. Ensuite, lorsque le digestat est 
incorporé au sol, une partie des matières organiques qu’il contient est rapidement minéralisée 
sous forme de CO2 et une partie est stable dans les sols. Ce paragraphe s’intéresse à la 
comparaison de la quantité de CO2 émise dans l’atmosphère avec ou sans méthanisation. 
 
 
Figure 15 : Scenarii de l'effet de la digestion anaérobie sur le bilan de matière du cycle du carbone entre 



























Dans le cadre de ces scénarii, il est important de noter que les parcelles d’où 
proviennent les végétaux à l’origine des produits organiques ne sont pas forcément les mêmes 
parcelles sur lesquelles seront apportés les digestats. Par exemple, pour une unité de 
méthanisation à la ferme, utilisant uniquement ses propres produits organiques pour la 
digestion, l’agriculteur peut choisir d’épandre le digestat brut sur les parcelles de maïs alors 
que l’essentiel des matières organiques proviennent plutôt des chaumes des parcelles de blé. 
Au contraire, l’agriculteur peut choisir de réaliser une séparation de phase afin d’utiliser la 
phase liquide comme fertilisant organique sur certaines parcelles et la phase solide comme 
amendant pour restaurer la teneur en matières organiques sur d’autres. Les scénarii présentés 
par la Figure 15 désignent un modèle conceptuel à l’échelle d’un territoire. Dans le cadre des 
expériences de l’étude, la même quantité de carbone sera apportée au sol pour chacun des 
produits organiques. La quantité de carbone minéralisée lors de l’étape de la digestion 
anaérobie sera évaluée à partir des potentiels méthanogènes des produits organiques. 
Thomsen et al. (2013) ont étudié l’effet de la méthanisation sur la séquestration de 
carbone dans le sol. Pour cela, les auteurs ont comparé lors d’incubations en laboratoire la 
quantité de carbone stocké lorsque le fourrage est incorporé directement au sol, ou 
auparavant : passé dans un méthaniseur, ou digéré par des animaux, ou digéré par des 
animaux puis passé dans un méthaniseur. Le stockage de carbone exprimé par unité de 
carbone incorporé au sol augmente selon : digestat d’effluent > digestat de fourrage > effluent 
> fourrage. En estimant la consommation de carbone durant la digestion animale à 70% du 
carbone initial, durant la méthanisation du fourrage à 80% du carbone initial et durant la 
méthanisation des effluents à 46% du carbone initial, les auteurs ont conclu que la part du 
carbone finalement séquestré par le sol est similaire dans tous les scénarii et correspond à 12 
à 14% du carbone initial des végétaux. A notre connaissance, il s’agit de la seule étude 
mesurant l’effet de la méthanisation sur la séquestration de carbone dans le sol et il n’existe 
pas de résultats d’essais au champ de moyenne/longue durée, comparatif avec et sans 
méthanisation des végétaux, mesurant la part du carbone initial retenue dans les sols. 
L’hypothèse testée dans le cadre de notre étude est la suivante : 
• Les émissions de CO2 dans l’atmosphère sont équivalentes avant ou sans 
digestion anaérobie préalable à l’apport des matières organiques dans les sols car 
le plus important stockage de carbone dans les sols amendés par des matières 
organiques digérées par rapport aux matières organiques avant digestion permet 




1.4.5. L’effet de la digestion anaérobie des produits organiques sur la fertilité chimique 
des sols 
1.4.5.1. L’effet de la digestion anaérobie des produits organiques sur la biodisponibilité de 
l’azote et du phosphore  
La fertilité chimique des sols après l’apport de digestats est très largement étudiée sous 
l’aspect de la valeur fertilisante azotée court terme des digestats (Möller, 2015). La 
minéralisation des matières organiques durant la digestion anaérobie, associée au milieu 
faiblement oxydant et basique au sein du digesteur, entraine l’accumulation d’azote sous 
forme ammoniacale au sein des digestats (Möller & Müller, 2012). La forme ammoniacale 
d’une forte proportion de l’N des digestats est à la fois rapidement biodisponible pour la 
nutrition des plantes mais également sensible à la volatilisation (Whelan et al., 2010; Riva et 
al., 2016). La valeur fertilisante azotée court terme des digestats est donc potentiellement 
meilleure que celle des produits organiques non digérés à conditions que la volatilisation 
ammoniacale soit limitée (Stinner et al., 2008; Webb et al., 2013). Les digestats de 
méthanisation peuvent être utilisés comme des engrais organique azotés pouvant se 
substituer aux engrais de synthèse (Gutser et al., 2005; Loria et al., 2007; Gunnarsson et al., 
2010; Riva et al., 2016). 
A la suite de l’apport de la phase solide de digestats (après une séparation de phase 
ou un séchage) au sol, Fuente et al. (2013) ont observé une forte diminution de la teneur en 
azote sous forme minérale dans la phase liquide. Cette diminution est associée à 
l’immobilisation de l’azote en raison de l’augmentation de l’activité microbienne et du rapport 
C/N important (C/N = 25) des matières organiques des digestats. L’hypothèse testée dans le 
cadre de notre étude est la suivante :  
• L’apport de digestat de méthanisation, auparavant séché, induit une immobilisation 
de l’azote de la phase liquide du sol moindre par rapport à l’apport du produit 
organique avant la digestion en raison de la plus grande stabilité des matières 
organiques des digestats de méthanisation et par conséquence de la moindre 
activité microbienne. 
La digestion anaérobie n’induit pas d’exportation de phosphore via le biogaz mais 
modifie la forme du phosphore apporté au sol (Möller & Müller, 2012). La biodégradation des 
matières organiques durant la digestion anaérobie libère du phosphore sous forme minérale. 
Le pH basique au sein des digesteurs induit la formation de phosphate (HPO42- → PO43-) puis 
sa précipitation sous forme de phosphate de calcium ou de magnésium, ou de struvite (Möller 
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& Müller, 2012). La digestion anaérobie induit le passage du phosphore sous formes 
organiques à des formes minérales précipitées. Les différentes expériences visant à 
déterminer l’influence de la digestion anaérobie sur la biodisponibilité du phosphore n’ont pas 
mis en évidence de différences significative sur la croissance des plantes entre l’apport de 
produits organiques avant et après méthanisation (Loria et al., 2007; Bachmann et al., 2011, 
2014; Alburquerque et al., 2012). L’absence de différence provient probablement du fait que 
le phosphore du sol se trouve majoritairement sous forme insoluble dans les sols et que sa 
solubilisation est largement expliquée par leur pH et par la prospection racinaire (Havlin, 2005). 
Contrairement à l’azote, la gestion de la fertilisation du phosphore est plutôt une gestion de 
stock plutôt que de flux. L’hypothèse testée dans le cadre de notre étude est la suivante : 
• Les teneurs en phosphore dans la phase liquide du sol sont similaires après l’apport 
de digestat de méthanisation ou du produit organique avant digestion. 
1.4.5.2. L’effet de la digestion anaérobie des produits organiques sur la capacité d’échange 
en cations (CEC) 
L’effet de la digestion anaérobie des produits organiques sur la CEC n’a pas fait l’objet 
de publication. L’hypothèse de travail est donc formulée par analogie avec la digestion aérobie 
mise en œuvre lors du compostage des produits organiques. 
Lors de la digestion aérobie, l’oxydation des matières organiques est accompagnée 
d’une déprotonation des groupements fonctionnels organiques entrainant une augmentation 
de leur CEC. La mesure de la CEC peut ainsi être utilisée comme un indicateur de la maturité 
du compost (Harada & Inoko, 1980; García et al., 1991; Iglesias Jiménez & Pérez García, 
1991; Saharinen et al., 1996). Par conséquence, la CEC des sols amendés avec du compost 
augmente en raison de la CEC intrinsèque et de la stabilité des matières organiques des 
composts (Shiralipour et al., 1992; Adani et al., 2006; Liu et al., 2012). 
Par analogie avec ce qui est observé lors du compostage, nous faisons l’hypothèse 
que :  
• Les phénomènes de fermentation, de réduction et d’oxydation des matières 
organiques lors de la digestion anaérobie devrait induire une déprotonation des 
groupes fonctionnels organiques susceptibles d’augmenter la CEC des matières 
organiques des digestats. La déprotonation est potentiellement importante et 
durable au sein du digesteur en raison du milieu basique. La CEC intrinsèque des 
matières organiques des digestats couplée à la faible biodégradabilité dans le sol 
devrait induire une augmentation de la CEC des sols amendés par rapport aux sols 
non amendés.  
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1.4.6. L’effet de la digestion anaérobie des produits organiques sur la structure des 
sols agricoles  
L’apport de digestats améliore les propriétés physiques des sols par la réduction de 
leur densité apparente, l’augmentation de conductivité hydraulique à saturation (Garg et al., 
2005; Beni et al., 2012) et la stabilité des  (Pagliai et al., 1981; Beni et al., 2012; Alburquerque 
et al., 2012; Frøseth et al., 2014; Dai et al., 2019) par rapport à un sol sans apport de produit 
organique. Ces effets positifs sont associés à la stimulation de l’activité microbienne des sols 
à la suite de l’apport de digestat en comparaison avec un sol sans apport (Möller, 2015). 
Voelkner et al. (2015) a toutefois mis en évidence l’effet potentiellement négatif mais limité de 
la présence de potassium (cation monovalent échangeable) dans les digestats sur la structure 
des sols. 
A notre connaissance, aucune étude investigue strictement l’effet de l’apport de 
produits organiques méthanisés sur les propriétés physiques des sols en comparaison avec 
l’apport de produits organiques avant méthanisation. L’hypothèse testée dans le cadre de 
notre étude est :  
• La digestion anaérobie des produits organiques peut potentiellement pénaliser la 
stabilité structurale des agrégats par rapport à l’apport de produits organiques non 
méthanisés en raison de la plus grande stabilité biologique des matières 
organiques apportées diminuant l’activité biologique des sols et de la présence de 




1.5. Synthèse du travail bibliographique et annonce de la démarche adoptée 
La filière biogaz est en développement en France et dans plusieurs pays européens 
en raison de la politique de soutien des moyens de production d’énergie renouvelable. La 
proportion des produits organiques valorisés comme source d’énergie grâce à la 
méthanisation tend à croitre. En conséquence, une part croissante des produits organiques 
destinés à une valorisation agronomique vont être digérés en milieu anaérobie avant d’être 
épandus. La digestion anaérobie induit une modification des caractéristiques et des propriétés 
agronomiques des produits organiques. Les effets de la digestion des produits organiques sur 
leur propriétés amendantes restent méconnues. La connaissance de leurs propriétés 
amendantes est d’autant plus importante que la méthanisation induit une diminution de la 
quantité de carbone apportée au sol. Les propriétés amendantes des produits organiques 
apportés représentent un enjeu important pour la fertilité des Luvisols étudiés. En raison de la 
faible teneur en argile de leurs horizons de surface, la fertilité des Luvisols cultivés est 
particulièrement dépendante d’une bonne teneur et des flux en matières organiques afin de 
maintenir leurs qualités physiques et chimiques. Ainsi, l’objectif de cette étude est d’évaluer 
les conséquences de la digestion anaérobie du maïs sur ses caractéristiques amendantes : 
devenir des matières organiques, stockage du carbone, vie microbienne, capacité d’adsorption 
en cations et stabilité des agrégats de l’horizon de surface de Luvisols cultivés. 
Après la description du matériel et méthodes utilisés dans cette étude (chapitre II), le 
chapitre III sera consacré à déterminer si la digestion anaérobie du maïs induit une 
augmentation de la stabilité des matières organiques apportées et une réduction de l’effet 
« priming » positif dans les conditions d’un essai au champ. Les résultats des incubations en 
conditions contrôlées présentées dans le chapitre IV permettront d’expliquer et de tester la 
reproductibilité des résultats du chapitre III pour un autre couple maïs avant/après 
méthanisation, et pour un autre Luvisol ; et de déterminer si les émissions de CO2 dans 
l’atmosphère sont équivalentes avec ou sans digestion anaérobie préalable à l’apport des 
matières organiques dans les sols. Les incubations en conditions contrôlées permettront 
également d’évaluer si les teneurs en azote et en phosphore en solution dans la phase liquide 
des sols sont différentes après l’apport de maïs ou de digestat de maïs. Le chapitre V sera 
consacré aux résultats de l’analyse Rock Eval 6 afin de déterminer si cette méthode permet 
de caractériser la potentielle augmentation de la stabilité thermique des matières organiques 
à la suite de la digestion anaérobie et si l’apport de digestat de maïs induit une augmentation 
de la stabilité thermique des matières organiques du sol. Le chapitre VI sera dédié aux 
hypothèses concernant l’augmentation de la CEC des sols induite par l’apport des digestats 
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et la plus faible stabilité structurale des sols amendés avec les digestats de maïs par rapport 















































2. Matériel et méthodes 
Dans le cadre de notre étude, une incubation au champ et quatre incubations en 
conditions contrôlées ont été réalisées (Figure 16). Ce chapitre présente : les produits 




Figure 16 : Plan d’expériences des incubations mises en place et paramètres mesurés dans le cadre de l'étude 
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2.1. Produits organiques étudiés 
Afin de tracer l’origine du CO2 produit par la minéralisation des matières organiques 
des sols, les produits organiques exogènes apportés proviennent uniquement de plantes 
réalisant leur photosynthèse en C4. Des produits organiques avant puis après digestion 
anaérobie ont été collectés afin d’étudier l’influence de la digestion anaérobie sur leurs qualités 
amendantes : 
• Maïs ensilage utilisé comme substrat pour l’alimentation d’un digesteur expérimental 
au sein de la société PlanET Biogastechnik GmbH à Vreden en Allemagne (modalité 
Maïs PlanET) ; 
• Digestat brut issu du digesteur expérimental de 1 m3 en infiniment mélangé en 
condition mésophile de la société PlanET Biogastechnik GmbH alimenté (après un 
ensemencement à l’aide de lisier issu d’une exploitation de bovins lait) par le maïs 
PlanET (modalité Digestat PlanET) ; 
• Maïs ensilage utilisé comme substrat pour l’alimentation d’un digesteur agricole (avec 
un complément de fumier et de lisier), au sein de la société Wagner GmbH à 
Steinweiler en Allemagne (Figure 17, modalité Maïs Wagner) ; 
• Digestat brut issu d’un des trois digesteurs en infiniment mélangé en condition 
mésophile de la société Wagner GmbH (Figure 17, modalité Digestat Wagner). 
 
Figure 17 : Unité de méthanisation agricole de la société Wagner GmbH à Steinweiler en Allemagne 
(https://wagner-steinweiler.com/) 
Afin d’étudier l’influence de la composition biochimique et du degré d’oxydation sur la 
valeur amendante des produits organiques exogènes, du sucre de canne et un produit 
organique exogène pyrolysé ont également été introduits dans les expérimentations de l’étude. 
Le traitement du maïs par compostage n’a pas pu être inclus à l’étude en raison de la difficulté 
technique de sa mise en œuvre.  
• Sucre de canne blanc raffiné fourni par la société Sucres et services basée Portet sur 
Garonne (modalité Sucre) ; 
91 
 
• Biochar issu de la pyrolyse à 500°C sur une durée de 2h00 avec 1h30 de montée et 
de descente en température à partir du maïs ensilage PlanET sec (NF EN ISO 18134-
2), broyé puis tamisé à 1 mm (modalité Biochar). La pyrolyse a été réalisée au centre 
RAPSODEE (CNRS – UMR 5302) de l’Ecole des Mines d’Albi.  
Le sucre et le biochar, ayant une teneur en matière sèche sur brut proche de 100% ont 
été conservés à température ambiante en sachet sous vide. Après la réception des produits 
organiques humides : maïs ensilage et digestat, des aliquotes en sachet sous vide ont été 
congelés (-20°C). Quelques semaines avant leur utilisation pour les expériences, les 
échantillons de maïs et de digestat ont été décongelés puis séchés à 70°C et conservés à 
température ambiante en sachet sous vide. Les produits organiques ainsi séchés et conservés 
ont une teneur en matière sèche sur brut de 94% pour les maïs et de 90% pour les digestats. 
L’ensemble des produits organiques ont été broyés (broyeur à lame et à billes) jusqu’à 
atteindre la finesse maximum souhaitée vérifiée par tamisage (2 mm, 1 mm et 0,25 mm). Cette 
préparation a permis de faciliter leur incorporation au sol lors des incubations, de diminuer la 
variabilité de leur composition et de limiter l’effet de la taille des particules. 
Les quantités de produits organiques exogènes apportés aux sols correspondent à un 
apport d’environ 6 mgC.gsol sec-1 pour l’ensemble des traitements en conditions contrôlées. Cet 
apport est équivalent à l’incorporation d’environ 50 tMS.ha-1 avec pour hypothèse une 
profondeur de sol de 0,25 m et une densité apparente au champ de 1,3 g.cm-3. Pour 





2.2. Sols étudiés  
2.2.1. Typologie des sols étudiés 
Deux Luvisols typiques (Baize & Girard, 2008) du sud-ouest de la France ; localement 
appelés « boulbènes », et ayant pour matériaux parentaux des dépôts alluviaux du pléistocène 
supérieur (première époque géologique du quaternaire) ont été utilisés lors de l’étude (Figure 
18). Ils proviennent : 
• D’une prairie naturelle située au sein de l’Ecole d’Ingénieurs de Purpan (sol 
nommé : Purpan (43.601417, 1.396889, en degré décimal) sur la basse 
terrasse de la vallée de la Garonne à proximité de Toulouse. 
• D’une prairie temporaire (luzerne) sur la basse terrasse du Tarn (sol nommé : 
Tarn) (43.880861, 1.826194, en degré décimal). 
 





2.2.2. Prélèvement et préparation des échantillons de sol pour les incubations en 
conditions contrôlées 
Plusieurs prélèvements de sols ont été réalisés préalablement aux différentes 
incubations en conditions contrôlées. Deux méthodes distinctes de prélèvement et de 
conditionnement ont été mises en place : le prélèvement et le conditionnement d’échantillons 
remaniés et le prélèvement d’échantillons non remaniés par carottage. Le remaniement des 
échantillons de sol permet leur homogénéisation mais modifie leur structure. Ces deux 
méthodes sont présentées dans les paragraphes à suivre. 
2.2.2.1. Prélèvement et préparation des échantillons de sols remaniés 
Les échantillons de sols remaniés (incubations n°2, 3 et 5, Figure 16) ont été prélevés 
sur le site de l’Ecole d’Ingénieurs de Purpan sur une profondeur de 0 à 20 cm correspondant 
à des horizons Ap puis Ae (Eluvial, Baize & Girard, 2008). Le sol a ensuite été tamisé à 5 mm 
et homogénéisé puis stocké en laboratoire (20°C) durant plusieurs semaines, atteignant une 
teneur en matières sèches à l’équilibre de 98% avant les incubations. 
Aucun échantillon de sol remanié du Tarn n’a été prélevé car l’agriculteur a réalisé un 
chaulage juste après les prélèvements initiaux réalisés par carottage. L’apport de CaCO3, dont 
le ratio isotopique des carbones stables (δ13C) est positif, est susceptible de perturber les 
mesures isotopiques du CO2 émis par le sol. 
2.2.2.2. Prélèvement par carottage et préparation des échantillons de sols non remaniés 
La méthode du carottage a été utilisée lors de l’incubation n°4 afin de minimiser la 
perturbation de la structure du sol et ainsi s’approcher des conditions en champs (Priemé & 
Christensen, 2001; Arias-Navarro et al., 2017). Le mode opératoire, détaillé en Annexe 1, a 
été défini à partir du mode opératoire décrit par Arias-Navarro et al. (2017). 
Les échantillons de sols non remaniés ont été prélevés au sein de l’horizon A (Baize & 
Girard, 2008). sur une profondeur de 0 à 8 cm. Les prélèvements par carottage ont été réalisés 
les 17 et 30 août 2017 respectivement pour le sol Purpan et Tarn. Les sols ont ensuite été 
stockés en laboratoire à une température constante de 20°C durant plusieurs semaines, 
atteignant une teneur en matières sèche sur brut à l’équilibre de 98%, avant leurs utilisations 
pour les expériences. 
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2.3. Caractéristiques physico-chimiques initiales des produits organiques et 
des Luvisols étudiés 
2.3.1. Les caractéristiques physico-chimiques et isotopiques des sols étudiés 
Les deux échantillons de Luvisols typiques utilisés pour l’étude présentent une texture 
de sable argilo-limoneux (Horizon A, Figure 19). Ils sont peu dégradés avec un processus 
d’appauvrissement de l’argile modéré, un pH légèrement acide et une C.E.C saturée (Tableau 
5). Les valeurs de C.E.C sont plutôt faibles en cohérence avec des teneurs en argiles 
moyennes. La C.E.C plus importante du sol Purpan (14,4 Cmol.kg-1, Tableau 5) par rapport 
au sol Tarn (9,7 Cmol.kg-1, Tableau 5) peut être attribuée à une teneur en C plus importante 
(32,5 et 20,3‰ respectivement, Tableau 6). La teneur en C plus importante du sol Purpan peut 
être attribuée à son historique. Le sol Purpan est une praire naturelle alors que le sol Tarn est 
une prairie temporaire auparavant occupée par des vignes. La teneur en C plus importante du 
sol Purpan par rapport au sol Tarn est cohérente avec sa plus faible masse volumique 
observée lors des prélèvements par carottage (1,08 et 1,26 g/cm3 respectivement, données 
non montrées). Lors des carottages, aucune compression du sol n’a été observée. Ces valeurs 
sont cohérentes avec celles de la littérature pour des prairies (Blanco-Canqui et al., 2006). 
La teneur en carbone du sol Purpan issu du prélèvement remanié (12,5‰, Tableau 6) 
est plus faible que la teneur en carbone du prélèvement par carottage (32,5‰). Cette 
différence importante peut s’expliquer les types d’horizons pédologiques au sein desquels les 
échantillons ont été prélevés. Le prélèvement par carottage a été réalisé à une faible 
profondeur (8 cm) au sein de l’horizon A (Organique, (Baize & Girard, 2008) alors que le 
prélèvement du sol remanié a été réalisé sur une profondeur de 20 cm mélangeant ainsi les 
horizons Ap et Ae (Eluvial, (Baize & Girard, 2008) pauvres en matières organiques (Blanco-
Canqui et al., 2006). L’absence de travail du sol entraine une stratification des teneurs en 
matières organiques avec une forte teneur sur l’horizon A (Alvarez et al., 1995). La teneur en 
carbone de l’échantillon de sol remanié du sol Purpan (12,5‰, Tableau 6) est dans la moyenne 
des analyses réalisées par Arrouays et al. (2001) pour les sols agricoles métropolitains à des 
profondeurs équivalentes.  
Les sols étudiés ne présentent pas de carences en éléments majeurs ou en oligo-
éléments (Tableau 5). Le ratio C/N du sol Purpan est caractéristique d’un sol potentiellement 





Figure 19 : Diagramme triangulaire des textures (GEPPA, 1963). Textures déterminées sur les 
échantillons de sol prélevés par carottage sur l’horizon A (SADEF, accréditation COFRAC n°1-0751) 
Afin de tracer l’origine du CO2 produit par la minéralisation de la matière organique, les 
sols étudiés proviennent de parcelle où uniquement des plantes réalisant leur photosynthèse 
en C3 ont été cultivées. Ainsi, les ratios isotopiques en carbones stables (δ13Ctotal, Tableau 6) 
de la matière organique des sols échantillonnés sont caractéristiques des plantes réalisant 
leur photosynthèse en C3 (O’Leary, 1981). Les ratios isotopiques en carbones stables sans 
ou avec acidification (δ13Ctotal et δ13Corganique respectivement, Tableau 6) ne sont pas 
statistiquement différents ce qui indique que la proportion de carbone inorganique est 
négligeable. Les ratios isotopiques δ13C du CO2 produit par les sols Purpan et Tarn (non 
amendés) issu de la biodégradation des matières organiques, seront donc être égaux à -26,1 








pH Eau (NF ISO 10390) 6,7 6,4 
Calcaire total  
(NF ISO 10693) 
‰ 0 0 
C.E.C Metson à pH 7  
(NF X 31-130) 
Cmol.kg-1 14,4 9,70 
Saturation du complexe % 93,6 88,7 
Eléments majeurs 
(NF X 31-160 et  




‰ K2O 0,36 0,26 
‰ MgO  0,34 0,30 
‰ CaO 3,07 1,82 
Oligo éléments  
(DTPA – NF X 31-121) 
mg/kg Fe 65,6 88,0 
mg/kg Mn 29,1 37,3 
mg/kg Zn 2,7 4,5 
mg/kg Cu 3,5 24 
mg/kg Mo 0,35 0,38 
Tableau 5 : Caractéristiques granulométriques et physico-chimiques des sols étudiés prélevés par carottage 




Sol remanié Carottage Carottage 
Ctotal (‰) 12,5 32,5 20,3 
Cinorganique (‰) 12,6 Donnée manquante 18,0 
δ13Ctotal (‰) -26,1 -27,8 -27,0 
δ13Corganique (‰) -26,3 Donnée manquante Donnée manquante 
Ntotal (‰) 1,3 Donnée manquante Donnée manquante 
Ctotal/Ntotal 9,61 Donnée manquante Donnée manquante 
Tableau 6 : Caractéristiques élémentaires des échantillons de sol remanié. Analyseur élémentaire couplé à un 
spectromètre de masse à rapport isotopique (Thermo FlashHT with DeltaV Advantage) au sein de la : « Division of 





2.3.2. Les effets de la digestion anaérobie et de la pyrolyse sur la composition 
chimique et isotopique des produits organiques 
La composition chimique des maïs PlanET et Wagner est typique des maïs ensilages 
destinés à être conservés en silo avec notamment un pH acide d’environ 4 (Tableau 7). Les 
teneurs en Matières sèches (MS) sont plutôt supérieures à l’optimum pour la conservation en 
ensilage situé entre 300 à 350‰ MS (358 et 408 ‰ MS respectivement pour le maïs PlanET 
et Wagner) car les échantillons ont été prélevés sur les fronts d’attaques des silos exposés au 
phénomène d’évaporation de l’eau.  
Les ratios isotopiques δ13C des matières organiques des maïs PlanET, maïs Wagner 
et du sucre de canne de -12,3, -12,6 et -11,9 ‰ respectivement (δ13Ctotal, Tableau 8) sont 
caractéristiques des plantes ayant une photosynthèse de type C4 (O’Leary, 1981). Les ratios 
isotopiques δ13C des digestats PlanET et Wagner sont respectivement de -13,7 et de -21,3 ‰ 
(δ13Ctotal, Tableau 8). Ces ratios isotopiques indiquent qu’une certaine proportion des matières 
organiques présentes dans les digestats est issue de plantes ayant une photosynthèse de 
type C3 ayant un ratio isotopique d’environ -27 ‰ (O’Leary, 1981). Un système d’équation à 
deux inconnues du premier degré permet d’évaluer à 10% et à 60% pour les digestats PlanET 
et Wagner respectivement la proportion de matières organiques issues de plantes en C3. Les 
matières organiques appartenant aux plantes en C3 dans le digestat PlanET proviennent des 
matières organiques résiduelles récalcitrantes incorporées lors de l’ensemencement du 
digesteur expérimental à l’aide de lisier. La proportion des matières organiques associées aux 
plantes en C3 dans le digestat Wagner provient du fumier pailleux et du lisier incorporés en 
même temps que le maïs pour le rationnement du digesteur. La moins bonne biodégradabilité 
de la paille par rapport au maïs peut expliquer la forte proportion des matières organiques 
issues des plantes en C3 dans le digestat Wagner malgré une ration très largement constituée 
de maïs ensilage. Le ratio isotopique δ13C du biochar est identique à celui du maïs (-12,1 et -
12,2 ‰ respectivement, Tableau 8). La pyrolyse n’a pas entrainé de fractionnement des 
isotopes du C comme également observé par Cross & Sohi (2011) et Singh et al. (2012). Pour 
l’ensemble des produits organiques exogènes, les ratios isotopiques δ13C sans ou avec 
acidification (δ13Ctotal et δ13Corganique respectivement, Tableau 8) ne sont pas statistiquement 

















Matières sèches ‰ 358 408 93,0 94,7 1000 1000 
pH eau  4,3 4,0 8,4 8,0 9,4 6,9 




























N-NH4+/Ntotal  0,21 0,16 0,36 0,24 - - 
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Tableau 7 : Caractéristiques chimiques et compositions élémentaires des produits organiques après congélation 















δ13Ctotal ‰ -12,3 -12,6 -13,7 -21,3 -12,0 -11,9 
δ13Corganique ‰ -12,2 -12,6 -13,9 -21,2 -12,1 -11,9 
Matières sèches ‰ 944 940 900 900 1000 1000 


























Ctotal/Ntotal 43,0 42,6 17,1 13,6 42,6 - 
Tableau 8 : Compositions élémentaires des produits organiques après séchage, broyage et tamisage. Analyseur 
élémentaire couplé à un spectromètre de masse à rapport isotopique (Thermo FlashHT with DeltaV Advantage) au 
sein de la : « Division of Soil and Water management » de l’université de KU Leuven 
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La plus faible teneur en matière sèche des digestats par rapport aux maïs ensilages 
(93,0‰, 94,7‰, 358‰, 408‰ respectivement pour les digestats PlanET et Wagner et pour 
les maïs PlanET et Wagner, Tableau 7) peuvent s’expliquer par :  
• le procédé de digestion humide en mode continu à volume constant nécessitant 
une teneur en matières sèches sur brute de la ration entrante d’environ 150‰ 
(Moletta, 2015). Du lisier est additionné afin d’ajuster l’humidité de la ration ; 
• la minéralisation d’une partie de la matière organique augmentant la proportion 
d’eau. Ainsi, la teneur en matières sèches sur brut moyenne au sein des 
digesteurs est d’environ 90‰ (Tableau 7). 
Les teneurs en Corganique (/Brut) sont de 165‰, 40,8‰, respectivement pour les 
échantillons aliquotés puis congélés de maïs et digestat planET (Tableau 7). L’incorporation 
de lisier, ayant une forte humidité et donc une faible teneur en Corganique (/Brut) (données non 
montrées), lors du rationnement du digesteur entraine une dilution du Corganique (/Brut) dans les 
digestats par rapport aux maïs ensilages. La plus faible teneur du Corganique (/Brut) des digestats 
par rapport aux maïs s’explique également par la minéralisation des matières organiques lors 
de la digestion anaérobie.  
Les teneurs en Corganique (/Sec) sur les échantillons aliquotés puis congelés (462‰ et 
439‰) respectivement pour les maïs et digestat PlanET (Tableau 7) sont proches de celles 
obtenues à partir des échantillons séchés, broyés puis tamisés à 0,25 mm (456‰ et 434‰ 
respectivement pour les maïs et digestat PlanET, Tableau 8) témoignant d’une forte 
homogénéité des produits organiques et de bonnes conditions de reproductibilité inter-
laboratoires. 
La matière sèche d’une plante est composée en moyenne d’environ 88 à 96% de C, O 
et H dont plus de la moitié est exportée par le biogaz lors de la digestion anaérobie sous forme 
de CH4 et de CO2 tout en conservant les éléments minéraux (Möller & Müller, 2012). 
L’exportation, dans des proportions similaires de C, O et H induit le maintien de teneurs en 
Corganique (/Sec) similaires entre les maïs et les digestats. Au contraire les teneurs (/Sec) des 
éléments non exportés via le biogaz (N, P2O5, K2O, CaO, MgO) augmentent dans des 
proportions théoriquement similaires à celui du taux de dégradation des matières organiques 
digérées (Möller & Müller, 2012).  
Le taux de dégradation des matières organiques du maïs ensilage durant la digestion 
anaérobie est évalué à 64% (Tableau 9) impliquant une augmentation théorique de la 
concentration (teneur /sec) des éléments non exportés via le biogaz d’un coefficient d’environ 
2,8. Les teneurs en Ntotal (/Sec) ont été multipliées par 2,6 et 2,9 respectivement entre le maïs 
et le digestat PlanET et Wagner (Tableau 10). Ces coefficients multiplicateurs sont proches 
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du coefficient multiplicateur théorique calculé à partir du taux de dégradation théorique du maïs 
ensilage durant la digestion anaérobie (2,8). En revanche, pour les autres éléments (P2O5, 
K2O, CaO MgO, Tableau 10), les coefficients multiplicateurs mesurés sont plus élevés que le 
coefficient multiplicateur théorique. La forte augmentation de la concentration de ces éléments 
peut s’expliquer par les phénomènes de précipitation et d’accumulation des éléments 
minéraux au fond du digesteur d’où est extrait ponctuellement le digestat (Marcato et al., 
2009). 
Potentiel biogaz 203 Nm3 / t produit brut 
543 Nm3 / t matières organiques 
Potentiel méthane 123 Nm3 CH4 / t produit brut 
330 Nm3 CH4 / t matières organiques 
Taux de dégradation 64% matières organiques 
Tableau 9 : Résultats du test de potentiel méthanogène sur le maïs ensilage PlanET. Le test a été réalisé par le 
laboratoire APESA (Technopole Hélioparc, Pau) d’après la mesure de la production de biogaz dans un réacteur en 
conditions anaérobies, dans lequel sont mis en contact une quantité connue de l’échantillon à tester et une quantité 
connue de microorganismes anaérobies (inoculum) actifs et adaptés aux conditions de la mesure, ces derniers 
étant placés dans des conditions optimales de fermentation. Le potentiel méthanogène est le volume de méthane 
produit lors de la dégradation de l’échantillon, rapporté à la quantité de matière organique initialement présente 
dans l’échantillon utilisé pour le test. Ce volume de gaz est exprimé dans les conditions normales de température 
(0°C, 273 K) et de pression, (1atm ~ 1bar). A ce jour aucune norme internationale ne précise les conditions de 
réalisation de cette mesure. La mesure a été réalisée sur une durée de 24 jours (permettant d’atteindre l’asymptote 
de la production de biogaz cumulée) à une température de 38°C. Ce dispositif est comparable aux procédés de 










Ntotal (Kjedahl) ‰ 11,3 29,7 12,8 36,6 
Coefficient augmentation concentration 
à la suite digestion anaérobie 
x 2,6 x 2,9 
P2O5 ‰ 5,42 22,7 3,97 18,2 
Coefficient augmentation concentration 
à la suite digestion anaérobie 
x 4,2 x 4,6 
K2O ‰ 15,6 53,3 11,2 51,1 
Coefficient augmentation concentration 
à la suite digestion anaérobie 
x 3,4 x 4,6  
CaO ‰ 3,00 14,3 2,62 16,1 
Coefficient augmentation concentration 
à la suite digestion anaérobie 
x 4,8 x 6,1 
MgO ‰ 2,01 10,3 1,92 7,15 
Coefficient augmentation concentration 
à la suite digestion anaérobie 
x 5,1 x 3,7 
Tableau 10 : Teneur sur matières sèches en éléments non exportés via le biogaz (d’après analyses SADEF) et 





Les pH des digestats sont basiques et plus élevés que ceux des substrats entrants 
dans le digesteur (Tableau 7, Möller & Müller, 2012). Lors de la digestion anaérobie, plusieurs 
réactions expliquent la modification des concentrations en protons au sein d’un digesteur 
(Figure 20) conduisant à une augmentation globale du pH durant la digestion anaérobie. 
Les principales réactions qui tendent à diminuer la concentration en protons sont :   
• La dernière étape de minéralisation : la méthanogénèse, où les produits de 
l’acétogénèse (essentiellement acétate, formate, CO2, et hydrogène) sont transformés 
en méthane qui est exporté au sein du biogaz ; 
• La minéralisation de l’azote organique sous forme de NH4+ puis la formation possible 
de carbonate d’ammonium ((NH4)2CO3). 
Les principales réactions qui tendent à augmenter la concentration en protons sont :  
• L’acidogénèse transformant les monomères, issus de l’hydrolyse des molécules 
organiques de hauts poids moléculaires, en acides gras. Ces acides gras sont 
comparables à ceux présents dans le maïs ensilage expliquant son acidité. Ces acides 
gras volatils sont transformés en précurseurs du CH4 lors de l’acétogénèse induisant 
ainsi une remontée du pH dans le digesteur. La réaction d’acétogénèse étant assez 
lente, l’apport de substrats favorisant l’acidogénèse comme les lipides ou de substrats 
ayant une forte acidité comme l’ensilage doit être raisonnée afin d’éviter une diminution 
trop importante du pH dans le digesteur risquant d’inhiber les microorganismes 
méthanogènes (Moletta, 2015). 
• La précipitation des éléments minéraux sous formes de carbonates, de phosphates (-
ferrique, -calcique, -magnésien, etc.), de struvite (MgNH4PO4), etc. 
La digestion anaérobie conduit à la conversion de l’azote organique en NH4+ (Möller & 
Müller, 2012) qui est ici mis en évidence par les ratio N-NH4+/Ntotal plus important pour les 
digestats par rapport aux maïs (Tableau 7). Cependant, les ratios observés pour les digestats 
(Tableau 7) sont faibles par rapport aux références rapportées par Möller & Müller (2012). Ces 
faibles ratios peuvent s’expliquer par la volatilisation d’une partie de l’N-NH4+ lors du 
conditionnement des digestats en aliquotes. La volatilisation est facilitée par le pH basique des 
digestat décalant l’équilibre du couple NH4+/NH3. La diminution des teneurs en Ntotal exprimées 
par unité de matières sèches des digestats après séchage, broyage et tamisage (Tableau 8) 
par rapport aux digestats après congélation (Tableau 7) peut s’expliquer par la volatilisation 
de l’N-NH4+ restant. La volatilisation de l’N-NH4+ explique l’augmentation du ratio C/N des 




Figure 20 : Facteurs influençant la valeur du pH des digestats (Möller & Müller, 2012) 
La décomposition des matières organiques du maïs PlanET par pyrolyse (à 500°C) a 
entrainé la production : d’un solide, d’une huile et d’un gaz. Le solide produit représente 28% 
de la masse initiale du maïs préalablement séché (données non montrées). La teneur en C 
organique du biochar est plus importante par rapport au maïs (752 et 429‰ respectivement, 
Tableau 8) en raison de la richesse en O et H des matières volatiles générées lors des 
réactions de craquage des matières organiques durant la pyrolyse. Les éléments minéraux 
(phosphore, potassium, calcium, magnésium), peu volatils à une température de 500°C, sont 
conservés entrainant une augmentation de leurs teneurs dans le biochar (Tableau 7). En 
revanche, La différence en la teneur en Ntotal dans le biochar et le maïs (19,8‰, 11,3‰, 
Tableau 7) a augmenté dans des proportions moindres par rapport aux autres éléments 
minéraux en raison de la volatilisation d’une partie des composés organiques azotés. 
L’accumulation des cations sous forme minérale et la décomposition des groupes fonctionnels 
acides expliquent le pH basique mesuré pour les biochars (Tableau 7, Ippolito et al., 2015). 
L’analyse des produits organiques avant et après méthanisation a permis de préciser 
les effets de la digestion anaérobie sur leur composition chimique. L’analyse isotopique des 
matières organiques des produits organiques et des sols, issus de plantes en C4 et C3 
respectivement, a permis de valider leurs différences de δ13C. 
103 
 
2.4. Analyse par pyrolyse Rock Eval des matières organiques des produits 
organiques avant incubation et des sols à l’issue des incubations 
L’analyse par pyrolyse Rock Eval a été réalisée avec un pyrolyseur Rock-Eval 6 
(“Turbo” model, Vinci Technologies®, France) à l’Institut des sciences de la Terre de 
l’Université de Lausanne. Deux séries d’analyses ont été réalisées pour :  
• Les matières organiques des produits organiques (séché, broyés, tamisés) ; 
• Les matières organiques des sols à l’issue des incubations n°4 et 5 (Figure 16). 
La méthode consiste en un craquage thermique de la matière organique en deux 
étapes successives (Figure 21), suivies de la quantification des composés produits lors de ce 
craquage. 
Dans un premier temps, quelques grammes à dizaines de grammes de l’échantillon 
sont pyrolysés sous atmosphère inerte (N2) entre 200°C et 650°C à température croissante 
régulière (25°C.min-1). Les effluents produits durant cette première étape sont quantifiés en 
continu par un détecteur à ionisation de flamme « FID » (Flame Ionization Detector) pour les 
composés hydrocarbonés (HC) et de deux cellules infrarouges pour les composés oxygénés 
(CO et CO2). La seconde étape est une oxydation du résidu de pyrolyse sous atmosphère 
oxygénée (air) entre 400°C et 700°C à température croissante régulière (20°C.min-1). Le CO 
et CO2 émis sont là encore détectés en continu par les cellules infrarouge. Le processus 
résulte en la production de différentes courbes d'émission d'effluents de pyrolyse et 
d'oxydation, obtenues entre des bornes de température déterminées :  
• Courbe S1 (en mg HC.g-1 échantillon) : HC libres thermovaporisés lors de la 
phase isotherme (200°C) de la pyrolyse correspondant aux gaz et huiles. Cette 
courbe n’a d’intérêt que pour l’étude du potentiel pétrolier des roches et n’est 
pas pris en compte dans cette étude (les valeurs de S1 sont négligeables) ; 
• Courbe S2 (en mg HC.g-1 échantillon) : HC produits lors du cycle de pyrolyse. 
L’étude de cette courbe permet d’évaluer la stabilité thermique des matières 
organiques du produit testé ; 
• Courbes S3CO et S3CO2 (en mg HC.g-1 échantillon) : CO et CO2 produits par 
les matières organiques lors du cycle de pyrolyse. Les quantités de CO issus 
de la dégradation des matières organiques à des températures inférieures à 
550°C et 400°C respectivement sont distingués des molécules de CO produits 
par la décomposition des carbonates à des températures supérieures (Lafargue 
et al., 1998) (Behar et al., 2001). De même, la borne d’intégration du CO2 
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d’origine organique est fixée à 400°C. L’équilibre de Boudouard correspondant 
à la réduction du CO2 par le carbone solide en CO est également pris en compte 
(Lafargue et al., 1998) (Behar et al., 2001) ; 
• Courbe S4CO et S4CO2 (en mg HC.g-1 échantillon) : CO et CO2 produits lors 
du cycle d’oxydation des matières organiques résiduelles, jusqu’à 700°C. Les 
signaux S4CO et S4CO2 sont entièrement attribués au C d’origine organique. 
Le CO2 récupéré au-delà de 650°C (S5) est, quant à lui, attribué au C d’origine 
minérale (Behar et al., 2001). 
 
Figure 21 : Principales étapes et pyrogrammes de la procédure de pyrolyse Rock-Eval 6 (Saenger, 2013) 
L’intégration de ces courbes permet de caractériser chaque échantillon en fonction de 
(Tableau 11) : 
• La quantification du Carbone Organique Total (COT). Cette quantification est bien 
corrélée avec les valeurs de obtenues par analyses élémentaires pour des échantillons 
de sol (r² = 0,987) mais nécessite la correction suivante :  
𝐶𝑂𝑇 (𝑎𝑛𝑎𝑙𝑦𝑠𝑒 é𝑙𝑒𝑚𝑒𝑛𝑡𝑎𝑖𝑟𝑒) = 1,294 × 𝐶𝑂𝑇 (𝑅𝑜𝑐𝑘 𝐸𝑣𝑎𝑙) − 0.197 
La quantification du COT par Rock Eval n’est cependant pas adaptée pour les matières 




• La caractérisation globale des matières organiques par le calcul des Indices 
Hydrogène (IH) et Oxygène (IOCO2). Les indices IH et IOCO2 sont bien corrélés avec les 
ratios atomiques H/C et O/C utilisés pour le diagramme de van Krevelen 
(Vandenbroucke & Largeau, 2007). Ces indices témoignent du niveau de 
déshydrogénation et d’oxydation (et d’aromatisation) et sont notamment utilisés afin 
d’évaluer le degré d’évolution des matières organiques des sols (Saenger et al., 2013) ;  
• La caractérisation de la stabilité thermique des matières organiques à partir du calcul 
des Index-I et -R (Sebag et al., 2016). L’Index-I représente la proportion de matières 
organiques labiles thermiquement et l’Index-R représente la proportion de matières 




• Tableau 11 : Calcul des principaux paramètres Rock-Eval pour la caractérisation des matières organiques. D’après Saenger (2013) à partir des notes techniques des 
équipes de l’Institut Français du Pétrole (IFP) et de Sebag et al. (2016) 
Paramètre calculé Définition Formule 
Carbone pyrolysé  
(PC ; en g.kg-1) 
Quantité de carbone issu de la décomposition des 
matières organiques durant la phase de pyrolyse 






 𝑆3𝐶𝑂2) ×  
12
28




Carbone résiduel  
(RC ; en g.kg-1) 
Quantité de carbone issu de la décomposition des 
matières organique durant la phase d’oxydation 
𝑅𝐶 = 𝑆4𝐶𝑂 ×  
12
28




Carbone organique total 
(COT ; en g.kg-1) 
Correspond à la somme des quantités de carboné 
obtenues en phase de pyrolyse et d’oxydation 
𝐶𝑂𝑇 = 𝑃𝐶 + 𝑅𝐶 
Carbone minéral  
(Cmin ; en g.kg-1) 
Correspond à la somme des quantités de carbone 
enregistrées sous forme de CO2 et de CO au-delà 
de certain seuil de température, en phase de 















Indice d’hydrogène  
(IH ; en mg HC.g-1 COT) 
Proportion d’effluents hydrocarbonés émis durant 






(IOCO2 ; en mg CO2.g-1 
COT) 
Proportion de CO2 provenant de la décomposition 






Proportion de matières organiques 
thermiquement labiles évaluée à partir de la 
courbe S2 
Compartimentage des matières organiques d’après leur 
stabilité thermique (Gillespie et al., 2014) : A1 (200 à 300°C, 
biopolymères labiles), A2 (340 à 400°C, biopolymères 
récalcitrants), A3 (400 à 460°C, géopolymères immatures), A4 
(>460°C, géopolymères récalcitrants). 





Proportion de géopolymères évaluée à partir de la 
courbe S2 (Disnar et al., 2003) 
𝑅 − 𝐼𝑛𝑑𝑒𝑥 =  𝑙𝑜𝑔10  (
𝐴3 + 𝐴4















2.5. Mesure de la décomposition des matières organiques apportées et 
endogènes 
2.5.1. Dispositifs d’incubation des sols en conditions contrôlées et au champ 
Les incubations des sols étudiés ont été réalisées dans des enceintes ouvertes 
pouvant être temporairement fermées hermétiquement avec un obturateur et un couvercle à 
vis ouvrable ¼ de tour afin de mesurer leur production de CO2 (Figure 22 a et b).  
Les critères de choix des enceintes utilisées sont : une matière inerte non 
biodégradable, l’étanchéité de l’enceinte fermée, un diamètre compatible avec l’insertion des 
carottes de sol et le ratio hauteur sur diamètre permettant d’incuber le sol sur une profondeur 
d’environ 10 cm tout en atteignant une concentration de CO2 comprise entre 1000 et 1500 
ppm en moins de 20 min lors de la mesure de la production de CO2 des sols (avec l’enceinte 
fermée) pour les modalités témoins (sol non amendé). Les enceintes utilisées sont des pots 
en PEHD d’un volume de 1 L (diamètre : 97 mm et hauteur : 154 mm) pour les incubations de 
sol remaniés en conditions contrôlées (Figure 22b) et de 2,5 L (diamètre : 116 mm et hauteur : 
161 mm) lors des incubations au champ (Figure 22a) et d’échantillons de sol non remaniés 
(carottes de 110 mm de diamètre) en conditions contrôlées. Pour les incubations au champ, 
le fond des pots a été enlevé afin de pouvoir les enfoncer dans le sol. Au champ, les pots ont 
été enfoncés sur une profondeur de 10 cm et maintenus à leur emplacement durant la durée 
de l’expérience. 
 
Figure 22 : Couplage d'un dispositif d'incubation au champ (a) et en conditions contrôlées (b) avec l'appareil de 





2.5.2. Mesure et maintien de l’humidité des sols lors des incubations en conditions 
contrôlées 
L’ensemble des incubations en conditions contrôlées ont été réalisées à une 
température ambiante constante de 20°C. L’humidité pondérale des sols a été ajustée une à 
deux fois par semaine pour l’ensemble des expériences en conditions contrôlées. La méthode 
de mesure, le niveau d’humidité des sols et la fréquence d’ajustement ont été définis à la suite 
d’incubations préliminaires destinées à étudier la sensibilité de la respiration des 
microorganismes à l’humidité des sols et aux fréquences d’apports en eau (Figure 16). 
L’humidité des sols a été ajustée en fonction de leur teneur massique en eau ou du taux de 
remplissage des pores en eau.  
La mesure de la porosité d’un échantillon de sol consiste à soustraire sa densité par 
celle de ses particules. Elle se déroule en 3 étapes :  
• Mesure de la masse volumique apparente des échantillons de sol ; 
• Mesure de la masse volumique des particules de sol ; 
• Calcul de la porosité, de son taux remplissage et du volume d’eau à additionner 
pour atteindre le taux souhaité.  
2.5.2.1. Mesure de la masse volumique apparente des échantillons de sol incubés 
La masse volumique apparente (𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑖𝑞𝑢𝑒𝑎𝑝𝑝𝑎𝑟𝑒𝑛𝑡𝑒) des échantillons de sol est 
mesurée d’après la norme AFNOR (1992) à partir de la masse sèche (AFNOR, 1994) des 
échantillons qui vont être incubés dans les jours précédents le début des incubations et du 
volume de sol incubé dans chacun des pots. Durant les incubations, le volume de sol incubé 
est mesuré afin d’ajuster la quantité d’eau déminéralisée à apporter. 
2.5.2.2. Mesure de la masse volumique des particules de sol 
La méthode (destructive) pour la mesure de la masse volumique des particules de sol 
consiste à :  
• Introduire une masse connue (environ 50 g) de sol sec (𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒𝑠𝑜𝑙) dans une fiole jaugée 
de 200 ml (𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑓𝑖𝑜𝑙𝑒) préalablement pesée (𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒𝑓𝑖𝑜𝑙𝑒) ;  
• Introduire environ 100 ml d’eau déminéralisée dans la fiole contenant le sol puis porter 
le mélange à une ébullition douce en agitant délicatement la fiole afin d’évacuer 
l’ensemble des bulles d’air ; 
• Laisser refroidir et reposer le mélange durant 24h avec la fiole fermée ; 
• Remplir la fiole jusqu’à 200 ml puis mesurer la masse de la fiole jaugée (𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙). 
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L’Équation 1 permet de calculer la densité des particules des échantillons de sol à partir de la 
méthode présentée ci-dessus. 
Équation 1 
𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑖𝑞𝑢𝑒𝑝𝑎𝑟𝑡𝑖𝑐𝑢𝑙𝑒𝑠(𝑔 𝑐𝑚
−3) =  
𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒𝑠𝑜𝑙
𝑉𝑜𝑙𝑢𝑚𝑒𝑓𝑖𝑜𝑙𝑒 −  [





L’Équation 2 permet de calculer la porosité des échantillons de sol. 
Équation 2 
𝑃𝑜𝑟𝑜𝑠𝑖𝑡é 𝑠𝑜𝑙 (%) = (
𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑖𝑞𝑢𝑒𝑎𝑝𝑝𝑎𝑟𝑒𝑛𝑡𝑒
𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒 𝑣𝑜𝑙𝑢𝑚𝑖𝑞𝑢𝑒𝑝𝑎𝑟𝑡𝑖𝑐𝑢𝑙𝑒𝑠
) × 100 
 
2.5.3. Mesure de la production totale de CO2 par les sols 
La minéralisation des matières organiques sous forme de CO2 (et du CH4) en 
conditions contrôlées et au champ ont été suivies au cours du temps. La minéralisation des 
matières organiques est suivie ponctuellement par la mesure de l’augmentation linéaire des 
concentrations en CO2 et en CH4 sur une période de temps d’environ 20 min pour chaque 
dispositif d’incubation couplé à l’appareil de mesure fermé hermétiquement (Figure 22). 
L’analyseur est couplé successivement aux dispositifs d’incubation à l’aide de tubes et d’un 
passe cloison au travers d’un couvercle étanche (Figure 22). L’étanchéité du dispositif a été 
testée par l’ajout de CH4 et le suivi de sa concentration durant plusieurs heures (données non 
montrées). La calibration de l’analyseur a été vérifiée à l’aide de standards (Air Liquide 
France). Les mesures ponctuelles de la minéralisation des matières organiques sont réalisées 
quotidiennement au début des incubations puis hebdomadairement et mensuellement.  
La technique de la spectroscopie par absorption laser dans un résonateur optique en 
anneau (CRDS ; analyseur Picarro G2201-i équipé d’une pompe externe étanche) a permis 
de mesurer l’évolution des concentrations en CO2 et en CH4. Un faisceau lumineux, dont la 
longueur d’onde est déterminée en fonction de l’analyte, est émis dans la cavité de l’analyseur 
puis éteint (Figure 23). La perte d’intensité lumineuse à la sortie de la cavité au cours du temps 
est ensuite mesurée. La spectroscopie a cavité optique laser est basée sur la relation entre la 
concentration de l’analyte et l’absorbance de l’énergie lumineuse à une certaine longueur 
d’onde. La cavité est équipée d’un résonateur optique en anneau permettant de multiplier la 
distance parcourue par la lumière et ainsi d’augmenter sa perte d’intensité sur la période de la 
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mesure. La diminution de l’intensité lumineuse est mesurée à l’aide d’une photodiode 
convertissant l’énergie lumineuse en signal électrique. L’intensité lumineuse est effectuée au 
niveau des miroirs semi-réfléchissants sur les rayons réfractés du laser. Les rayons réfléchis 
continuent leur parcours au sein de la cavité.  
 
Figure 23 : Principe de fonctionnement de la spectroscopie par adsorption laser dans un résonateur optique en 
anneau (B. Atkinson, 2003). 
 
La production de CO2 (où de CH4) est exprimée en µg CO2-C.gMS-1.h-1 selon Équation 3 : 
Équation 3  
𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2(𝑡) =  
𝑎 × 𝑉 
𝑀𝑀𝑆
  
Avec « 𝑎 » : la pente de l’augmentation linéaire de la concentration en CO2 dans le 
temps durant la mesure (en µg CO2-C.h-1), « 𝑉 » : le volume du dispositif d’incubation et de 
mesure net (hors volume du sol incubé) en m3, « 𝑀𝑀𝑆 » : la masse de sol sec (en g).  
Le volume du dispositif d’incubation et de l’appareil de mesure couplés est calculé à 
partir de l’augmentation linéaire de la concentration CH4 après l’injection successives de 
quantités connues dans le dispositif. Le volume net est ensuite calculé en soustrayant le 
volume de sol incubé, estimé à partir de sa densité.  
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2.5.4. Partition de la production de CO2 issue des matières organiques endogènes et 
apportées 
L’abondance naturelle de l’isotope non radioactif (13C) a été utilisé comme traceur afin 
de partitionner la production de CO2 en productions issues de la minéralisation des matières 
organiques endogènes et exogènes. Cette méthode est basée sur la différence d’abondance 
en 13C de la matière organique issue de plantes réalisant une photosynthèse en C3  par rapport 
aux plantes en C4 (Tableau 8, Kuzyakov, 2006). L’analyseur Picarro G2201-i permet de 
mesurer le ratio isotopique du CO2 (δ13C-CO2) produit par les sols.  
Les productions en CO2 ont été partitionnées selon les Equations Équation 4 et 
Équation 5 : 
Équation 4 
𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2 𝑚𝑎𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠 𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 𝑎𝑝𝑝𝑜𝑟𝑡é𝑒𝑠 (𝑡) =  [
𝛿𝐶 − 𝛿𝐴
𝛿𝐶 − 𝛿𝑀𝑂𝐸
] × 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2 (𝑡) 
Équation 5 
𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2 𝑚𝑎𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠 𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 𝑒𝑛𝑑𝑜𝑔è𝑛𝑒𝑠 (𝑡) =  (1 − [
𝛿𝐶 −  𝛿𝐴
𝛿𝐶 −  𝛿𝑀𝑂𝐸
]) × 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2 (𝑡) 
Avec « 𝛿𝐶 » : la signature isotopique (δ
13C-CO2) moyenne du CO2 produit par les sols 
témoins sans amendement organique, « 𝛿𝐴 » : la signature δ
13C-CO2 de la modalité amendée 
mesurée, « 𝛿𝑀𝑂𝐸 » : le ratio isotopique de la matière organique apportée de la modalité 
mesurée (Tableau 8, δ13Corganique).  
La méthode mathématique de Keeling (1958) est utilisée afin de déterminer la 
signature δ13C-CO2. Cette méthode, basée sur le principe de conservation des masses dans 
un milieu fermé, consiste à déterminer le δ13C du CO2 produit à partir de l’extrapolation de la 
régression linéaire entre l’évolution de l’inverse des concentrations en CO2 et des δ13C-CO2 
mesurés. Cette méthode a notamment permis de mettre en évidence la relation entre 
l’augmentation de la concentration en CO2 dans l’atmosphère et la diminution du δ13C-CO2 ; 





2.5.5. Calcul de la proportion potentielle des matières organiques apportées stables 
dans les sols 
La proportion potentielle des matières organiques apportées aux sols considérées 
comme stables a été évaluée d’après la méthode utilisée par Lashermes et al. (2009). Un 
modèle mathématique a été associé à l’évolution de la proportion des matières organiques 
apportées non biodégradées (en % de quantité de C initialement apporté, Équation 6) 
Équation 6 
𝑃𝑟𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑀𝑎𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠 𝑂𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 𝐴𝑝𝑝𝑜𝑟𝑡é𝑒𝑠𝑛𝑜𝑛 𝑏𝑖𝑜𝑑é𝑔𝑟𝑎𝑑é𝑒𝑠(𝑡)
=  1 −  𝐶𝑢𝑚𝑢𝑙 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2𝑚𝑎𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠 𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 𝑎𝑝𝑝𝑜𝑟𝑡é𝑒𝑠(𝑡)  
La formule du modèle mathématique utilisé est décrite par l’Équation 7. Le modèle 
permet de décrire le devenir des matières organiques en fonction de trois compartiments. 𝐶1 
et 𝐶2 représentent deux compartiments de matières organiques biodégradables ayant des 
vitesse de minéralisation propres (k1 et k2) et (1 − 𝐶1 − 𝐶2) la proportion des matières 
organiques potentiellement stables dans les sols. L’outil « Régression non linéaire » du logiciel 
XLSTAT 2018 sous MICROSOFT EXCEL 2016 a été utilisé afin de déterminer les facteurs de 
l’Équation 7 pour chacune des incubations. 
Équation 7 
𝑀𝑜𝑑é𝑙𝑖𝑠𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑝𝑟𝑜𝑝𝑜𝑟𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑀𝑎𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠 𝑂𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 𝐴𝑝𝑝𝑜𝑟𝑡é𝑒𝑠𝑛𝑜𝑛 𝑏𝑖𝑜𝑑é𝑔𝑟𝑎𝑑é𝑒𝑠(𝑡)
= 𝐶1 ×  𝑒
−𝑘1(𝑡) + 𝐶2 ×  𝑒
−𝑘2(𝑡) + (1 − 𝐶1 − 𝐶2) 
2.5.6. Calcul des effets « priming » 
Les effets « priming », exprimés en µg C-CO2.gsol sec-1.h-1, ont été calculés d’après 
l’Équation 8 :  
Équation 8 
𝐸𝑓𝑓𝑒𝑡 priming (𝑡)
=  𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2 𝑚𝑎𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠 𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 𝑒𝑛𝑑𝑜𝑔è𝑛𝑒𝑠 (𝑡)
−  𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑚𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒 𝐶𝑂2 𝑚𝑜𝑑𝑎𝑙𝑖𝑡é 𝑇é𝑚𝑜𝑖𝑛 (𝑡) 
Avec : la 𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝐶𝑂2 𝑚𝑎𝑡𝑖è𝑟𝑒𝑠 𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑞𝑢𝑒𝑠 𝑒𝑛𝑑𝑜𝑔è𝑛𝑒𝑠 (𝑡) issue de Équation 5 et la 
𝑃𝑟𝑜𝑑𝑢𝑐𝑡𝑖𝑜𝑛 𝑚𝑜𝑦𝑒𝑛𝑛𝑒 𝐶𝑂2 𝑚𝑜𝑑𝑎𝑙𝑖𝑡é 𝑇é𝑚𝑜𝑖𝑛 (𝑡) est la production moyenne de CO2 des modalités 
Témoin. 
Un effet « priming » positif correspond à une augmentation de la biodégradation des 
matières organiques endogènes et inversement pour un effet « priming » négatif. 
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2.6. Mesure de l’évolution des teneurs en Ctot, Ntot, N-NO3-, N-NH4+ et en P 
total en solution dans les sols durant les incubations n°3 et 4 
Des échantillons d’eau des sols ont été prélevés durant les incubations n°3 et 4 à l’aide 
de « rhizons » (Tableau 12). Les rhizons sont des équipements permettant de prélever des 
échantillons de solution d’eau du sol. Ils sont constitués d’un tube poreux, d’un tube non poreux 
pouvant être raccordés à un tube de prélèvement sous vide « vacuette » (Figure 24). La 
porosité des tubes (0,15 µm) permet de prélever les minéraux et les matières organiques 
dissous et d’éviter le prélèvement des colloïdes et des sédiments en suspension (Hanser, 
2015). Ce dispositif d’échantillonnage a été préféré par rapport aux méthodes consistant à : 
prélever des échantillons de sols puis de les centrifuger afin d’extraire la phase liquide ou à 
récupérer l’eau de ruissèlement ; car il permet de prélever des échantillons de phase liquide 
dans le cadre d’un dispositif étanche et d’éviter de détruire de l’échantillon de sol étudié.  
Description Référence  
Rhizon MOM, 5 cm porous, reinforced with glass fiber wire, PVC/PE tubing 12 
cm, male luer, 10/pkg 
19.21.22 
Vacuum tubes, 9 ml no additives, 50 pcs/box 
Needles, length 40 mm, diameter 0.8 mm, 10/pkg 
19.21.03 
Needles, length 40 mm, diameter 0.8 mm, 10/pkg 19.21.02 
Tableau 12 : Référence des équipements utilisés pour le prélèvement d’eau des sols incubations fournis par « 
Rhizosphère Research Products » (Agro Business Park 7N, 6708 PV Wageningen, Netherlands) 
 
Figure 24 : Dispositifs pour le prélèvement des échantillons de solution d'eau du sol 
Les analyses des échantillons d’eau des sols ont été réalisées à la plateforme 
d’analyses physico-chimiques du laboratoire Ecolab (Toulouse). Les concentrations en 
Ctotalet en Ntot ont été déterminées d’après les normes NF EN 1484 et NF EN 12260 
respectivement à l’aide d’un analyseur Shimadzu par la technique de l’oxydation catalytique à 
720°C couplée à la mesure infrarouge. Les concentrations en N-NO3- et en N-NH4+ ont été 
déterminées à l’aide d’un ALPKEM IV par la technique de la colorimétrie en flux continue (EN 
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ISO 11732). Les concentrations en Ptot ont été déterminées d’après la norme NF EN 6878 
par un Uvi Light XT5 SECOMAM par la méthode spectrométrique au molybdate d’ammonium 
avec un pré-traitement des échantillons au persulfate en milieu acide.  
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2.7. Mesure de la structure des communautés microbiennes 
La mesure de la structure des communautés microbiennes a été réalisée en suivant la 
méthode proposée par Quideau et al. (2016) consistant à extraire puis à analyser les 
phospholipides des sols. Les phospholipides sont des constituants des membranes cellulaires 
des microorganismes appartenant aux domaines des bactéries et de eucaryotes). Les 
microorganismes produisent des phospholipides de différentes longueurs et composition afin 
de maintenir l’intégrité de leurs membranes et de leurs fonctions. Ces caractères 
phénotypiques permettent de déterminer une empreinte globale de la structure des 
communautés microbiennes. Cependant il est important de noter qu’en raison : de la 
modification potentielle des compositions membranaires en PLFA en fonction de 
l’environnement et du fait qu’un même type de PLFA peut être présent au sein des membranes 
de différentes espèces, l’utilisation des PLFA afin d’identifier des groupes doit être interprété 
avec précaution. 
La méthode se déroule en 5 phases :  
• Extraction des lipides du sol ; 
• Fractionnement des lipides ; 
• Méthylation des lipides ; 
• Analyse en CPG et quantification des PLFA ; 
• Attribution des PLFA identifiés à des groupes de microorganismes. 
2.7.1. Extraction, fractionnement et méthylation des lipides du sol 
Les échantillons de sol (environ 10 g de MS) sont prélevés par carottage à l’issue des 
incubations (mesure destructive) puis congelés (-80°C). Les échantillons sont ensuite 
lyophilisés (jusqu’à atteindre une teneur en matières sèches à l’équilibre de 98%) puis 
conservés au congélateur (-80°C). Préalablement aux manipulations, la verrerie qui sera 
utilisée, est trempée et lavée dans une solution de détergent phosphate puis rincée avant 
d’être à nouveau trempée et lavée dans une solution acide (5% HCl) avant d’être rincée à l’eau 
purifiée (milli-Q). La préparation de la verrerie a pour objectif d’éviter la présence de lipides 
traces. Des « blancs » sans ajout d’échantillons de sol sont analysés afin de déterminer 
d’éventuelles contaminations. La quantité de sol sec utilisé (environ 3,5 g) pour l’extraction est 
mesurée. L’extraction des lipides du sol, basée sur la méthode  de Bligh & Dyer (1959), est 
réalisée à l’aide de différents solvants. Lors de l’extraction, un standard initial (Methyl 
nonadecanoate, SIGMA 21479) est ajouté afin de déterminer le rendement d’extraction. Le 
solvant est évaporé à l’aide d’un évaporateur centrifuge sous vide (Genevac, UK). Les tubes 
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contenant les lipides sont conservés au congélateur (-20°C) avant l’étape de fractionnement. 
Des cartouches d’extraction en phase solide à base de silice (Thermo ScientificTM 60108-411) 
sont utilisées pour le fractionnement des lipides. Les lipides neutres et les glucolipides sont 
éliminés par un rinçage des cartouches au chloroforme puis à l’acétone respectivement. Les 
phospholipides sont élués par le méthanol. Le solvant est évaporé à l’aide d’un évaporateur 
centrifuge sous vide (Genevac, UK). Les tubes contenant les lipides sont conservés au 
congélateur (-20°C) avant l’étape de méthylation. Les esters méthyliques sont préparés par 
méthylation à chaud (37°C) au moyen d’une solution méthanolique de méthylate de potassium, 
suivie d’une estérification en milieu acide. Le solvant est évaporé à l’aide d’un évaporateur 
centrifuge sous vide (Genevac, UK). Les tubes contenant les lipides sont conservés au 
congélateur (-20°C) avant l’analyse en CPG.  
2.7.2. Analyse des phospholipides en Chromatographie Phase Gazeuse (CPG) et 
quantification 
Lors de cette étape, les phospholipides sont dissous à l’aide d’une solution d’hexane 
contenant un standard final (Methyl stearate, SIGMA S5376) d’une concentration connue pour 
la quantification. Les phospholipides sont analysés à l’aide d’un chromatographe à phase 
gazeuse équipé d’une colonne DB-23 60mx0,25mx0,15µm (Agilent Technologies, palo Alto, 
USA) et d’un détecteur à ionisation de flamme FID (Agilent 6890, Agilent Technologies, palo 
Alto, USA). Les analyses en CPG ont été réalisées au laboratoire du Centre d’Ecologie 
Fonctionnelle & Evolutive (CEFE, Montpellier) au sein duquel la méthode a été développée 
dans le cadre de la thèse de Fanin et al. (2014). La méthode permet d’associer les différents 
temps de rétention observés sur les chromatogrammes aux différents phospholipides. La 
quantité de chacun des phospholipides identifiés est déduite à partir de l’Équation 9 (Quideau 
et al., 2016) : 
Équation 9 










× 𝑄𝑢𝑎𝑛𝑡𝑖𝑡é 𝑠𝑡𝑎𝑛𝑑𝑎𝑟𝑑 𝑓𝑖𝑛𝑎𝑙
)
𝑀𝑎𝑠𝑠𝑒 𝑑𝑒 𝑠𝑜𝑙 𝑎𝑛𝑎𝑙𝑦𝑠é
 
Où : « Surface » désigne la surface d’un pic mis en évidence par le FID, « Quantité » 
désigne la quantité en nmol de standard ajouté lors de l’extraction ‘(« initial ») ou lors de la 




Les taux d’extractions des phospholipides sont en moyenne de 22% pour l’incubation 
n°2 et de 45% pour l’incubation n°3. Les différences de taux d’extraction inter-modalités ne 
sont pas statistiquement significatives (données non montrées). Les taux d’extraction ne sont 
pas précisés dans la littérature. Les phospholipides extraits sont considérés comme 
représentatifs des phospholipides des microorganismes des sols. 
2.7.3. Attribution des PLFA à des taxons de microorganismes 
La quarantaine de PLFA identifiés à l’aide de la CPG couplée au FID ont été attribués 
à des taxons d’après la bibliographie réalisée par (Fanin et al., 2014). Les PLFA n’étant pas 
des biomarqueurs entièrement spécifiques des groupes taxonomiques identifiés, 
l’interprétation des résultats est indicative d’une tendance plutôt qu’absolue. 
Les PLFA ramifiés* et saturés : i-C15:0, a-C15:0, i-C16:0, i-C17:0, a-C17:0, i-C18:0, 
sont plutôt communs des bactéries à Gram positif (G+) et ceux monoinsaturés ou possédant 
un cycle cyclopropane : C16:1ω7c, cy-C17:0, C18:1ω7c, cy-C19:0 sont plutôt attribués aux 
bactéries à Gram négatif (Frostegård & Bååth, 1996; Zelles, 1999). Les ramifications méthyles 
des PLFA sont indiquées par les lettres : « i » ou « a » pour « iso » ou « anteiso » 
respectivement. Dans le premier cas, le groupement méthyle est situé sur l’avant dernier 
carbone et dans le second, sur l’avant-avant dernier carbone. Les acides gras ramifiés en 
milieu de chaine : 10me-C16:0, 10me-C17:0 et 10me-C18:0 sont majoritairement trouvés au 
sein des membranes des actinobactéries (O’leary, 1988). Deux marqueurs phospholipidiques : 
C18:1ω9, C18:2ω6 sont utilisés comme des indicateurs de la biomasse fongique et un 
marqueur : 20:4ω6c comme un indicateur des protozoaires (Frostegård & Bååth, 1996; Zelles, 
1999; Bååth, 2003). Les PLFA saturés non spécifiques. Les PLFA saturés : C12:0, C13:0, 
C14:0, C15:0, C16:0, C17:0, C18:0, C19:0, C20:0 and C24:0 et i-C14:0, C16:1ω9c, C18:1ω5c 
and C18:3ω3 sont ne pas spécifiquement attribués à certains groupes microbiens. 
Deux paramètres de la structure des communautés microbiennes ont été utilisés : le 
ratio entre les PLFA attribués aux bactéries à Gram positif et ceux attribués aux bactéries à 
Gram négatif, et le ratio entre les PLFA attribués aux champignons et ceux attribués aux 
bactéries à Gram positif et négatif. 
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2.8. Mesure de la capacité d’échange cationique et du taux de saturation 
La mesure de la capacité d’échange cationique (CEC) a été réalisée sur des sols issus 
des incubations en conditions contrôlées ainsi que sur les produits organiques exogènes. La 
CEC est exprimée en utilisant un système d’unités indépendantes du poids atomique des 
cations absorbés permettant de les additionner ou d’établir des rapports entre eux. Elle 
s’exprime en centimoles de charges par kg de sol sec (cmolc/kg) ou, ce qui revient au même, 
en milliéquivalents de charges pour 100 g de sol sec (méqc/100 g). 
La définition de la CEC du complexe organo-minéral des sols n’est pas univoque et 
dépend de sa méthode de détermination. Elle consiste généralement à mesurer la quantité de 
cations échangeables entre un échantillon de sol et une solution aqueuse concentrée mono-
ionique, dont l'ion à une forte affinité pour l'adsorption. Cependant, elle dépend du pH de la 
solution par rapport au pH de la solution du sol, de l'affinité pour le complexe organo-minéral, 
du cation utilisé pour déplacer les cations adsorbés, de la force ionique de la solution, mais 
aussi de l’atteinte ou non de l’équilibre d’échange qui devrait être ‘total’. L’équilibre d’échange 
dépend : de la cinétique de la réaction, de la température, de la durée de contact entre le sol 
et la solution, du mode d’agitation, etc… (Ciesielski et al., 1997).  
Plusieurs méthodes sont préconisées (AFNOR, 1996) : à l’acétate d’ammonium 
(méthode Metson) qui mesure la CEC potentielle à un pH tamponné à 7, à l’oxalate 
d’ammonium (méthode de Riehm), tamponnée à un pH d'environ 8,5 par le carbonate de 
calcium et au chlorure de cobaltihexamine (Co(NH3)6Cl3).  
La méthode utilisée dans le cadre de cette étude est celle de l’ion cobaltihexamine. 
L’ion cobaltihexamine est un ion stable, de grande taille (rayon ionique de 0,325 nm) qui a une 
capacité d’adsorption sur le complexe d’échange plus élevée que la plupart des autres cations. 
La méthode au chlorure de cobaltihexamine, qui est utilisée pour cette étude, mesure la CEC 
dite « effective ». La CEC « effective » (CECE) est une mesure de la CEC au pH du sol. Elle 
correspond à la somme des ions fixés sur le complexe d’échange dans les conditions 
naturelles, c'est-à-dire l’addition : 
• Des charges cationiques basiques échangeables fixées sur le complexe 
nommées « S » (Ca2+, Mg2+ , K+ et Na+) ; 
• Des charges cationiques acides fixées sur le complexe nommées « Acidité 
d’Echange (AE) » (H+ et Al3+). 
Le cation aluminium (Al3+) acidifie le milieu en se liant avec des anions hydroxydes 
(OH-) issus de la dissociation de la molécule d’eau, laissant ainsi des protons libres.  
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La mesure de la CECE a été réalisée en suivant la méthode au chlorure de 
cobalthexamine faisant l’objet de la norme (AFNOR, 1996).  
La méthode se déroule en 4 phases :  
• Préparation des solutions de cobalthexamine et des prises d’essai 
• Réaction d’échange 
• Dosage des ions cobalthexamine et calcul de la CECE 
Le taux de saturation en charges cationiques basiques nommée « V », établie au pH 
du sol est ensuite établie d’après le rapport : S/CECE. Les cations échangeables sont dosés 
dans la solution d’échange par ICP-OES au sein du laboratoire Ecolab. Un ICP-OES 
(Inductively Coupled Plasma-Optical Emission Spectrometry) est un appareil qui résulte du 
couplage entre un plasma d’argon permettant d’ioniser l’échantillon et d’un spectromètre 
permettant de doser les ions. Les cations échangeables dosés sont exprimés en cmolc/kg de 
produit ou de sol. 
2.8.1. Préparation des solutions de cobalthexamine et des prises d’essai 
Le nombre de centimoles positives apportées par la solution de cobalthexamine doit 
être environ 10 fois plus important que le nombre de centimoles potentiellement échangées 
par la prise d’essai ce qui détermine : la concentration des solutions de cobalthexamine, le 
volume de solution pour la réaction d’échange et la masse des prises d’essai. 
A partir des résultats d’essais préliminaires, ayant pour objectif d’évaluer 
grossièrement les CECE des différents substrats testés, les paramètres des préparations ont 
été fixés (Tableau 13). 
Substrat testé 









Digestats 0,5 0,067 40 
Autres produits 
organiques 
0,5 0,0032 40 
Echantillons de sols 2,5 0,017 40 
Tableau 13 : Couples masse de prise d’essai et solution de cobalthexamine pour chacun des substrats testés 
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2.8.2. Réaction d’échange 
Les prises d’essai, représentatives des échantillons de sol ou de produit organique 
séchés, sont réalisées et introduites dans quatre tubes à centrifuger. Les masses de prises 
d’essai sont consignées. La solution de chlorure de cobalthexamine est ajoutée dans chaque 
tube qui sont ensuite agités pendant 90 min. Les tubes sont ensuite centrifugés à 10 000 tours 
/ min durant 12 minutes. Le surnageant est extrait. Le cas échéant, une dilution est effectuée 
afin d’obtenir une concentration maximum en cobalthexamine de 0,017 mol l-1 en vue du 
dosage par colorimétrie. 
2.8.3. Dosage des ions cobalthexamine et calcul de la CECE 
Le dosage des ions cobalthexamine après la réaction d’échange permet de déterminer 
la quantité de cations échangés.  
L’ion cobaltihexamine présente un maximum d’absorption à la longueur d’onde 475 nm 
et un minimum à 380 nm. Cependant, la matière organique dissoute peut aussi absorber la 
lumière à 475 nm. (Ciesielski et al., 1997) ont montré que la densité optique de la matière 
organique soluble à 475 nm divisée par celle à 380 nm peut être considérée comme constante 
est égale à 0,2. Pour l’ion cobaltihexamine pur, ce rapport est de 8,13. Par conséquent, une 
mesure à chacune des deux longueurs d’onde sera nécessaire pour éliminer l’interférence de 
la matière organique éventuellement présente dans les solutions. 
A partir des deux valeurs d’absorbance mesurées (à 475 et 380 nm), une valeur 
"corrigée" sera calculée en tenant compte des rapports des densités optiques, à ces longueurs 
d'onde, de la cobaltihexamine et de la matière organique éventuellement dissoute Équation 
10 : 
Équation 10 
𝐴𝑏𝑠𝑜𝑟𝑏𝑎𝑛𝑐𝑒 "475 nm corrigée" =




De la droite de régression tracée à partir des valeurs : absorbance "corrigée" des 
solutions étalons, les concentrations en ion cobalthexamine des échantillons seront ensuite 
déduites, puis, par différence avec les concentrations initiales, les quantités d'ion 
cobalthexamine adsorbées. Les quantités d'ion adsorbés seront transformées en 
concentration massique (mg d'ion adsorbé / kg de sol) en fonction de la masse de chaque 
échantillon analysé et du volume de solution utilisé, puis en valeur de CECE en cmol+.kg-1. 
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2.9. Mesure de la stabilité structurale des agrégats de sol 
La mesure de la stabilité a été réalisée sur des sols issus des incubations en conditions 
contrôlées. Elle a été réalisée en suivant la méthode faisant l’objet de la norme NF X31-515 
(AFNOR, 2005). Cette norme a été développée sur la base des travaux de Le Bissonnais 
(1996) et Le Bissonnais & Arrouays (1997). L’objectif de cette méthode est de donner une 
description réaliste du comportement du matériau « sol » soumis à des contraintes physique 
existant en conditions naturelles (particulièrement la pluie). Cette méthode a notamment été 
utilisée par (Abiven, 2004) afin d’étudier les relations entre les caractéristiques de produits 
organiques apportés et l’évolution de la stabilité structurale des sols. Ce test s'articule autour 
de trois pré-traitements différents correspondant à différents mécanismes de désagrégation : 
• L’humectation rapide par immersion (humectation brutale de type pluie 
intense) ; 
• La désagrégation mécanique par agitation après réhumectation (cohésion des 
agrégats indépendamment des phénomènes d'éclatement),  
• L'humectation lente par capillarité (humectation lente correspondant à des 
pluies modérées).  
La méthode se déroule en 4 phases : 
• Sélection et préparation des agrégats,  
• Application des 3 types de contraintes,  
• Tamisage des échantillons,  
• Pesée des fractions et calcul de l'indice de stabilité structurale. 
2.9.1. Préparation des échantillons 
Après échantillonnage du sol dans des conditions d'humidité modérées (une semaine 
après l’arrêt de l’humidification des sols soit environ 55% de WFPS), des agrégats compris 
entre 3 et 5 mm sont sélectionnés par tamisage et sont mis à l'étuve pendant 24 heures (40°C). 
Selon les expériences, les mesures ont été effectuées sur quatre à cinq répétitions. 
2.9.2. Description des pré-traitements 




• Humectation Rapide : Les agrégats sont versés dans un bécher contenant 50 ml d'eau 
déminéralisée. Après 10 mn au cours desquelles la désagrégation a lieu, l'excès d'eau 
est évacué et l'échantillon est transféré sur un tamis de 50 µm grâce à une pipette 
d'éthanol. 
• Désagrégation Mécanique : Les agrégats sont immergés dans l'éthanol pendant 30 
mn. L'excès d'éthanol est ensuite évacué et l'échantillon est transféré dans un 
erlenmeyer contenant 50 ml d'eau déminéralisée. L'erlenmeyer est agité manuellement 
en effectuant 10 retournements successifs. L'échantillon est laissé à décanter pendant 
30 mn puis l'excès d'eau est évacué. L'échantillon est transféré sur un tamis à 50 µm 
de la même façon que pour le pré-traitement à l'humectation rapide. 
• Humectation Lente : Les agrégats sont placés sur un papier filtre posé sur une mousse 
préalablement humidifiée et placée dans un récipient remplis d’eau jusqu’au 1 cm de 
la surface de la mousse. Les échantillons sont laissés à réhumecter par capillarité 
pendant 30 mn, puis sont transférés sur un tamis de 50 µm comme précédemment.  
2.9.3. Mesure de la distribution de la taille des particules et expression des résultats 
Le tamis contenant l'échantillon immergé dans un bain d’éthanol est soumis à un 
mouvement hélicoïdal appliqué à 5 reprises. Ceci permet une première séparation 
granulométrique des éléments inférieurs à 50 µm. La fraction restée dans le tamis est 
récupérée et séchée à 40 °C pendant 24 h. Elle est ensuite passée dans une colonne de 6 
tamis de tailles décroissantes : 2000 µm, 1000 µm, 500 µm, 200 µm, 100 µm et 50 µm. La 
masse de sol restant sur chacun des tamis est mesurée et exprimée en fonction de la masse 
initiale. La fraction inférieure à 50 µm est déduite de la masse initiale. 
La mesure de la stabilité structurale est exprimée soit directement par classe de 
particules, soit sous la forme du Diamètre Pondéral Moyen (ou Mean Weight Diameter MWD) 
exprimé en mm tel que (Équation 11) : 
Équation 11 
𝑀𝑊𝐷 = ∑(𝑑𝑖𝑎𝑚è𝑡𝑟𝑒 𝑚𝑜𝑦𝑒𝑛 𝑑′𝑢𝑛 é𝑐ℎ𝑎𝑛𝑡𝑖𝑙𝑙𝑜𝑛 × 𝑚𝑎𝑠𝑠𝑒 𝑝𝑜𝑢𝑟 𝑐𝑒𝑡 é𝑐ℎ𝑎𝑛𝑡𝑖𝑙𝑙𝑜𝑛) 
2.9.4. Mesure d’un facteur agrégeant : les polysaccharides extractibles à l’eau 
La concentration des polysaccharides extractibles à l’eau au sein des agrégats de sol 
issues de l’incubation n°2 a été mesurée afin de déterminer son influence sur leur stabilité 
(Abiven, 2004). La procédure d'extraction adoptée est celle de Puget et al. (1998) : 20 ml d'eau 
distillée sont ajoutés à 1g de sol sec et broyé dans des tubes "falcons" de 40 ml. Les 
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échantillons sont placés au bain-marie à 80°C pendant 24 h. Les échantillons sont agités et 
centrifugés à 20000 g pendant 25 mn. La concentration en polysaccharides est mesurée par 
la méthode de DuBois et al. (1956) : 1 ml de la solution est prélevé et mélangé à 1 ml d'une 
solution de phénol à 5% et 5 ml de H2SO4 72 M dans un tube à essai. Les tubes sont placés 
dans un bac d'eau à température ambiante pendant 10 mn. La densité optique de la solution 
est mesurée par spectrocolorimètre à la longueur d'onde de 490 nm. La concentration en 
polysaccharides de l'échantillon est exprimée par rapport à une courbe étalon réalisée à partir 
de solutions de glucose en mgpolysaccharides.gsol sec-1. 
2.10. Traitement statistique des données 
L’analyse statistique réalisée pour la comparaison des différentes modalités est basée 
sur le test Tukey-HSD pour un risque d’erreur de 5%, consécutif à une analyse de variance 
ANOVA. Une Analyse factorielle en Composantes Principales (ACP) a également été utilisé 
afin de visualiser simultanément les individus et les variables quantitatives d’un tableau de 
données, et de mettre en évidence les liens entre eux. Le logiciel XLSTAT 2018 sous 




































3. Origine du stockage du carbone dans les sols à la suite de 
l’apport en produits organiques lors de l’incubation au champ 
3.1. Introduction 
La proportion du carbone (C) finalement stocké dans les sols à la suite de l’apport en 
produits organiques peut s’expliquer par : 
• La stabilité des matières organiques apportées ; 
• L’augmentation ou la diminution transitoire de la vitesse de décomposition des 
matières organiques endogènes du sol.   
Chen et al. (2012) ont suggéré, par des observations indirectes, que le stockage du 
carbone dans les sols amendés par des digestats de méthanisation pourrait être favorisé par 
le ralentissement de la minéralisation des matières organiques endogènes. Cette hypothèse 
a été testée par la mesure directe de la décomposition des matières organiques apportées et 
des matières organiques endogènes. Le CO2 produit par le sol a été tracé grâce aux 
différences de l’abondance en isotope du carbone 13 (13C) entre les matières organiques 
apportées et les matières organiques endogènes.  
3.2. Plan expérimental et modalités 
L’incubation au champ (n°1, Figure 16) a été réalisée dans une parcelle de prairie 
naturelle au sein de l’Ecole d’Ingénieurs de Purpan du 24 juillet au 22 aout 2018 au sein d’une 
zone de 15x15 mètres ayant une végétation visuellement homogène sur laquelle ont été 
prélevés les échantillons de sol Purpan utilisés pour les incubations en conditions contrôlées. 
Le sol a été travaillé (rotovator, Figure 25) le 25 avril puis le 9 juin 2018 avant le semis 
du tournesol le 2 juillet. Les différents produits organiques exogènes ont été apportés, puis 
incorporés au sol sur une profondeur d’environ 0,1 m à l’aide d’une motobineuse, le 24 juillet 
2018 marquant le début de l’expérience. Les enceintes d’incubation ont été installée le 24 
juillet. Les mesures des productions en CO2 ont débuté le 25 juillet et pris fin le 22 aout 2018. 
L’expérience a été réalisée en été afin d’éviter des conditions climatiques pluvieuses 





Figure 25 : Interventions réalisées sur la zone de l’expérience au champ 
 
Figure 26 : Schéma du dispositif expérimental au champ  
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Le dispositif a été organisé en blocs aléatoires complets (Petersen, 1994), avec 5 blocs 
et 3 modalités (Figure 26). Les micro-parcelles d’un même bloc sont implantées dans l’inter-
rang (0,80 m) d’une culture de tournesol (Figure 25). La culture de tournesol a été orientée au 
sud afin de garantir un ensoleillement équivalent pour l’ensemble des micro-parcelles de 
l’essai. Chaque micro-parcelle mesure 0,60 x 1,67 m pour une surface de 1 m² et est espacée 
de 1,3 mètres de la micro-parcelle voisine. Entre chaque bloc, un inter-rang est inoccupé afin 
de permettre le passage du dispositif de mesure. 
Les modalités correspondent à deux types de matières organiques apportées 
différentes et à une modalité non amendée (témoin). La quantité de produits organiques est 
basée sur un apport de 50 Mg.ha-1 de digestat ce qui correspond à environ 0,22 kgC.m-² de C 
et environ 170 et 80 uN.ha-1 respectivement pour le digestat et le maïs (Tableau 14). La 
quantité de maïs apportée au sol a été calculée afin d’apporter une masse de carbone similaire 
à la modalité digestat. De l’eau déminéralisée a également été apportée pour la modalité 
contrôle et maïs Wagner afin que l’humidité des sols au début de l’incubation soit similaire 







Masse produits organiques apportés (kgMB m-2) 0 5,0 1,5 
Masse de matières sèche apportés (kgMS m-2) 0 0,5 0,4 
Masse d’eau apportée (kg m-2) 4,5 0 3,4 
Masse de C apporté (kg m-2) 0 0,22 0,28 
Masse de N apporté (kg m-2) 0 0,017 0,008 
Masse de P apporté (kg m-2) 0 0,009 0,002 
Tableau 14 : Masses apportées lors de l'incubation au champ (calculs à partir des teneurs en éléments présentés 
par le Tableau 7) 
L’humidité et la température des sols du sol durant l’essai ont été mesurées in situ à 
l’aide d’une sonde et d’un multimètre CONSORT C3040, et à l’aide d’un humidimètre de sol 
portable « SDEC TDR 100 ». Les conditions climatiques (température et précipitations) ont été 
mesurées à l’aide d’une station météo. Durant l’essai, la température moyenne diurne et 
nocturne étaient respectivement de 28 et 22 °C. Le 12 août, une précipitation de 11 mm a été 
enregistrée. En raison des températures diurnes importantes, entrainant notamment une 




Durant les 32 jours de l’expérience, la production de CO2 de la modalité témoin (sol nu 
avec apport d’eau) a diminué de manière linéaire, passant de 0,71 à 0,20 mg C-CO2 m-2 s-1 
(Figure 27a). Les apports de maïs et de digestat ont conduit à une augmentation significative 
de la production moyenne de CO2 durant l’essai (Figure 27a). Lors du 2ème jour après l’apport, 
les pics de production de CO2 ont atteint leur maximum avec des productions 1,5 et 6,4 fois 
plus importantes que celles des sols témoins pour le digestat et le maïs respectivement (Figure 
27a). Les productions de CO2 ont ensuite rapidement diminué pour atteindre un niveau 
équivalent à celui des sols témoins 8 jours après les apports (Figure 27a). 
Durant l’expérience, la signature isotopique moyenne du CO2 produit par les sols 
témoins (Figure 27b) est restée constante avec une valeur moyenne de -23‰ et un écart type 
de 1,4‰. Cette valeur est proche de celle mesurée sur des échantillons de sol par 
spectroscopie de masse (-26‰, Tableau 6). L’apport de maïs a entrainé une hausse du ratio 
isotopique du CO2 produit (Figure 27b). Durant les 3 premiers jours, la signature isotopique 
est en moyenne de -15‰ (Figure 27b) traduisant une forte décomposition des matières 
organiques du maïs ayant un ratio de -12,2‰ (Tableau 7). De la même manière, l’apport de 
digestat a entrainé une augmentation du ratio isotopique du CO2 produit durant les trois 
premiers jours (-19‰, Tableau 7). Les signatures isotopiques des sols amendés ont ensuite 
diminué jusqu’à être statistiquement identique à celle des sols témoins à partir du 8ème jour. 
Le cumul des productions de CO2 attribuées à la décomposition des matières 
organiques apportées permet d’évaluer le taux de décomposition du maïs et du digestat à 28 
et 23% respectivement (Figure 28). Ces différences ne sont pas significatives. 
 On observe un effet priming « négatif » à la suite de l’apport en digestat (Figure 29). 
L’effet priming « négatif » est évalué à 47,5 gC m-2 sur la durée de l’essai (Figure 29).  
L’apport de maïs a entrainé un effet « priming » positif durant les trois premiers jours 
puis un effet « priming » négatif par la suite (Figure 29). Ces différents effets priming se 




Figure 27 : (a) Cinétique de la production de CO2 des sols (mg CO2 m-2 s-1). (b) Signature isotopique d13C-CO2 








Figure 28 : Production cumulée de C-CO2 issue de la décomposition des produits organiques apportés exprimées 




Figure 29 : Cumul des effets « priming » (gC m-²) induits par l’apport de maïs ensilage ou de digestat brut ; c.à.d. 
de la différence entre les productions de CO2 attribuées à la décomposition des matières organiques endogènes 
des sols amendés et des productions en CO2 des sols témoins. Les données sont moyennées. Les barres d’erreur 






La diminution progressive de la production de CO2 par les témoins est attribuée au 
séchage du sol. La Figure 30 illustre la bonne corrélation (R² de 0,75) entre la production de 
CO2 des sols témoins et l’estimation de leur teneur en eau. L’équation de la courbe de 
tendance (Figure 30) permet d’évaluer que lorsque l’humidité du sol à la surface (10 cm) est 
nulle, la production de CO2 est d’environ 0,25 mg CO2 m-2 s-1. Cette observation implique une 
activité microbienne en profondeur persistante malgré la sécheresse du sol en surface. Les 
micro-organismes en profondeur semblent bénéficier du flux d’humidité depuis le sous-sol vers 
la surface. Les faibles taux de biodégradation des matières organiques apportées (Figure 28) 
reflètent l’arrêt de la décomposition des matières organiques apportées en raison du manque 
d’eau plutôt que leur stabilisation. 
Compte tenu de la petite surface d’emprise des enceintes d’incubations (106 cm²), les 
faibles coefficients de variation des productions en CO2 (Davidson et al., 2002), respectivement 
de 15%, 18% et 16% pour les témoins, le maïs et le digestat (données non montrées), sont 
attribués à l’efficacité de l’homogénéisation des micro-parcelles permise par l’utilisation de la 
motobineuse. Ils sont également faibles pour les mesures des signatures isotopiques (6%, 
données non montrées). 
L’apport de maïs induit un stockage de C dans le sol correspondant à 73% du C 
initialement apporté (Tableau 15). Ce stockage de C est attribué à l’absence d’effet « priming » 
(Figure 29) et à une forte stabilité des matières organiques apportées, induite par une humidité 
du sol limitante pour l’activité microbienne durant la période de l’incubation. 
L’apport de digestat de maïs induit un stockage de C dans le sol correspondant à 99% 
du C initialement apporté (Tableau 15). Ce stockage de C est attribué à un fort effet « priming » 
négatif (Figure 29) et à une forte stabilité des matières organiques apportées induite par une 
humidité du sol limitante pour l’activité microbienne. Le cumul de l’effet « priming » négatif 
observé pour la modalité Digestat (Figure 29) correspond à une diminution de 45% de la 
respiration basale (modalité Témoin, données non montrées). Cependant, le dispositif d’essai 
au champ ne permet pas de déterminer sur quelle profondeur l’effet « priming » négatif est 
intervenu. Il est probable que l’effet « priming » observé soit intervenu seulement sur la 
profondeur d’incorporation des produits organiques (0,1 m). Ainsi, l’absence probable d’effets 
« priming » des matières organiques endogènes au-delà de 0,1 m a probablement masqué 





Figure 30 : Corrélations entre l'évolution de la production de CO2 des sols témoins et leur niveau d'humidité 
Modalité 
Stabilité des MO 
apportées 
(1) 
Effets « priming »* 
(2) 
Stockage de C dans 
le sol 
(3) = (1) – (2) 
Maïs Wagner 72 ± 8 A - 1 ± 4 A 73 ± 8 A 
Digestat Wagner 77 ± 8 A -22 ± 10 B 99 ± 6 B 
* +/- : représente respectivement une augmentation ou une diminution de la minéralisation des 
matières organiques endogènes (effets « priming » positifs ou négatifs). 
Tableau 15 : Stockage de carbone (C) induit par l’apport de maïs ou de digestat de maïs, exprimé en % du C 
apporté initialement. Le stockage est décomposé en fonction de la stabilité des matières organiques (MO) 
apportées et des effets « priming », qui sont également exprimés en % du C apporté. Les données sont moyennées 
(n=4) avec l’écart type associé. Les lettres en capitales référent à la comparaison des traitements (au sein d’une 
même incubation) d’après le test Tukey (P<0,05). 
3.5. Conclusion 
Le dispositif d’incubation au champ a permis de valider l’hypothèse d’une modification 
significative des effets « priming » à la suite de l’apport du digestat de maïs en comparaison 
avec l’apport du maïs. Le digestat a ralenti la décomposition des matières organiques 
endogènes des sols (effet « priming » négatif) alors que l’apport de maïs ensilage ne modifie 
par la décomposition des matières organiques endogènes. Les différences de stabilité des 
matières organiques apportées par le digestat et le maïs ne sont pas significatives (Figure 28). 
Les matières organiques apportées ont été relativement peu dégradées en raison d’une 
humidité du sol trop faible, limitante pour l’activité des micro-organismes. 
Le stockage de carbone lors de l’incubation au champ est expliqué par les effets 
« priming », la stabilité des matières organiques apportées et par la limitation de l’activité 
microbienne en raison de la sécheresse de l’horizon de surface. Ainsi, l’importance relative de 
la modification des effets « priming » par rapport à la stabilité des matières organiques n’a pas 


































4. Bilan de matière du cycle du carbone entre l’atmosphère et la 
pédosphère, avec ou sans digestion anaérobie des produits 
organiques, en conditions contrôlées 
Les incubations en conditions contrôlées (Figure 31) ont eu pour objectifs :  
• De mesurer la décomposition et en déduire la stabilité des matières organiques 
apportées. Le calcul de la stabilité potentielle des matières organiques apportées 
nécessite de réaliser les incubations dans des conditions non limitantes pour l’activité 
des microorganismes ; 
• De quantifier l’importance relative des effets « priming » dans le stockage du carbone 
induits par l’apport de produits organiques par rapport à leur stabilité. Le dispositif 
d’incubation en conditions contrôlées permet de prendre en compte seulement la 
profondeur de sol impacté par l’apport en produits organiques ; ce qui n’a pas été le 
cas lors de l’incubation au champ ; 
• De généraliser les résultats observés lors de l’essai au champ pour un autre couple de 
produits organiques avant et après digestion, pour un autre Luvisol ; 
•  De déterminer, par l’analyse des PLFA des sols, si l’apport de digestat ou de maïs 
modifie la structure des communautés microbiennes. Une modification de la structure 
des communautés microbiennes est attendue car elle permet d’expliquer les processus 
des effets « priming » (Figure 9) ; 
Préalablement à ces travaux en conditions contrôlées, des incubations préliminaires ont été 






Figure 31 : Plan d’expériences des Incubations en conditions contrôlées mises en place pour l’étude de l’influence 
de la digestion anaérobie sur le stockage du carbone dans les sols 
139 
 
4.1. Incubations préliminaires : sensibilité de la respiration des 
microorganismes à l’humidité des sols et aux fréquences d’apports en eau 
4.1.1. Objectifs des incubations préliminaires 
Les objectifs de ces deux incubations préliminaires sont de déterminer l’influence du 
niveau d’humidité du sol et de la fréquence des apports en eau sur la respiration des 
microorganismes des sols en laboratoire. 
La température et la teneur en eau des sols sont les deux principaux paramètres 
déterminant l’activité des micro-organismes hétérotopiques des sols (Smith et al., 2003). Au-
dessus du point de congélation, l’intensité des processus biologique augmente généralement 
de façon exponentielle à mesure que la température augmente, suivi d’une réponse modérée 
jusqu’à ce que l’optimum biologique soit atteint et d’une réponse négative au-dessus de la 
température optimale (Ellert & Bettany, 1992). L’optimum biologique des sols semble atteint 
pour une température de l’air ambiant entre 30 et 37°C (Rodrigo et al., 1997). Les températures 
d’incubations en conditions contrôlées sont majoritairement réalisées à des températures 
ambiantes constantes comprises entre 15 à 28°C (Nicolardot et al., 2001; Lashermes et al., 
2009). Ces gammes de températures ne visent pas une activité biologique maximum mais 
plutôt des températures représentatives des températures moyennes estivales observées 
pour des climats tempérés. Dans le cadre de cette étude, l’ensemble des incubations en 
conditions contrôlées ont été réalisées à une température constante de 20°C au sein d’une 
pièce climatisée.  
La relation entre la teneur en eau et les processus microbiens dans les sols est 
complexe. Plusieurs processus physiques peuvent influencer l’activité microbienne en fonction 
de la teneur eau du sol ; en particulier : le mouvement de l’eau, la diffusion de gaz (et 
notamment O2), la diffusion des solutés et le mouvement des microorganismes. Ces relations 
peuvent varier en fonction du type de sol, de la courbe de rétention en eau, de la porosité, de 
la concentration en matière organique, du pH et de sa température (Macduff & White, 1985). 
Ainsi, l’objectif de cet essai est de déterminer pour quel niveau d’humidité les sols étudiés ont 
une production maximum de CO2. L’enjeu est également méthodologique puisque qu’il existe 
plusieurs façons de décrire l’humidité d’un sol : la teneur relative en eau massique ou 
volumique, le taux de remplissage des pores en eau et la tension de succion du sol (Rodrigo 
et al., 1997). La tension de succion du sol pour une même teneur en eau est plutôt dépendante 
de sa texture (Miller & Johnson, 1964). La texture des sols utilisés dans cette étude étant 
similaires, cet indicateur ne sera pas utilisé. La teneur relative en eau est adaptée pour décrire 
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l’activité des micro-organismes (Macduff & White, 1985). Le pourcentage de pores remplis 
d’eau, tenant compte de la porosité des sols, permet également de décrire les activités 
aérobiques/anaérobiques (Linn & Doran, 1984). 
4.1.2. Plan expérimental et modalités 
Les deux sols étudiés, issus d’échantillons non remaniés, ont été incubés à différents 
niveau d’humidité. L’activité des microorganismes a été évaluée pour chacun des pots par la 
mesure de la production de CO2. Le niveau d’humidité est exprimé par la teneur relative en 
eau massique et le pourcentage de pores remplis d’eau. 
Le dispositif se compose de 24 échantillons de sols non remaniés issus de la parcelle 
« Purpan » et de 24 échantillons de sols non remaniés issus de la parcelle « Tarn ». Les 
traitements appliqués correspondent à différents niveaux d’humidité exprimés en fonction du 
taux de remplissage en eau des porosités et des teneurs massiques en eau (Tableau 16). Il y 
a 6 répétitions par traitement. Les teneurs massiques en eau ne correspondent pas aux taux 
de remplissage en eau des porosités pour les sols Purpan et Tarn en raison de leur différente 
masse volumique apparente. Les échantillons non remaniés du sol Purpan prélevés par 
carottage ont une masse volumique moyenne de 1,08 g/cm3 et de 1,26 g/cm3 pour le sol Tarn. 
L’humidité des sols a été progressivement ajustée aux niveaux visés durant 6 jours pour le sol 
Tarn et durant 10 jours durant le sol Purpan. L’humidité a ensuite été maintenue à l’objectif 
durant 20 jours pour le sol Tarn et durant 14 jours pour le sol Purpan afin que la production de 
CO2 soit stabilisée à la suite d’un possible flush de sa production après la réhumidification 
(Nottingham et al., 2009). 
Taux de remplissage en eau 
des porosités (%) 
Teneur massique en eau (%) 
Sol « Purpan » Sol « Tarn » 
35 18 - 
55 28 20 
65 33 24 
75 38 28 
95 - 35 
Tableau 16 : Niveaux d’humidité appliqués des sols « Purpan » et « Tarn » lors des incubations préliminaires 
Dans un deuxième temps, les apports en eau sont stoppés afin de mesurer l’influence 
du séchage sur la production de CO2 des sols et ainsi déterminer la fréquence des apports en 




4.1.3. Respiration des microorganismes en fonction de l’humidité des sols 
Pour des niveaux équivalents d’humidité, la production de CO2 issu de la respiration 
des microorganismes est significativement plus importante pour le sol Purpan par rapport au 
sol Tarn (Figure 32, Test Tukey HSD non montré). La plus forte production de CO2 des 
échantillons de sol Purpan incubés peut être attribuée à sa plus forte teneur en carbone par 
rapport au sol Tarn (3,25% et 2,03% respectivement, Tableau 6). La variabilité des productions 
de CO2 pour un même sol et un même niveau d’humidité est élevée avec un coefficient de 
variation moyen de 16% (donnée non montrée). La forte variabilité des productions de CO2 
est associée à l’incubation d’échantillons non remaniés de sol ayant des proportions variables 
d’éléments grossiers (> 2 mm). La proportion d’éléments grossiers, inorganiques, influence les 
valeurs de production de CO2, exprimées par unité de masse de sol incubé. 
L’influence des niveaux d’humidité testés sur la production de CO2 pour les échantillons 
de sol Tarn n’est pas significative (Figure 32). En revanche, les niveaux d’humidité testés ont 
une influence significative sur la production de CO2 pour le sol Purpan (Figure 32). Les 
résultats significatifs obtenus avec le sol Purpan peuvent être attribués à deux éléments. Les 
niveaux d’humidité testés avec le sol Purpan sont différents avec un taux de remplissage en 
eau des porosités (%) commençant à 35% contre 55% pour le sol Tarn. L’intensité des 
processus biologique augmente probablement de façon exponentielle à mesure que l’humidité 
augmente au-dessus de l’absence d’eau suivi d’une réponse modérée jusqu’à ce que 
l’optimum biologique soit atteint. La forte production de CO2 du sol Purpan par rapport au sol 
Tarn favorise également la mise en évidence d’un facteur limitant. 
 
Figure 32 : Productions de CO2 en fonction des taux de remplissage en eau des porosités (en %) pour le sol Tarn, 
11, 14 et 25 jours après le début de l’humidification et pour le sol Purpan 20 jours après le début de l’humification. 
Les données sont moyennées. Les barres d’erreur figurent les écart-types. Les lettres en capitale dans les 
étiquettes figurent les résultats des comparaisons multiples par paires des différents niveaux d’humidité pour 
chacune des durées d’incubation (test Tukey HSD) 
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La Figure 33 illustre la corrélation entre la production de CO2 des sols et leur hu0midité 
exprimée en fonction du taux de remplissage en eau des porosités (a) ou de la teneur 
massique en eau (b). On observe une corrélation très forte entre l’augmentation de la 
production de CO2 et l’humidité des sols exprimée en fonction du taux de remplissage en eau 
des porosités (R² = 0,81). En revanche, la corrélation entre l’augmentation de la production de 
CO2 et l’humidité des sols exprimée en fonction de leur teneur massique en eau est faible (R² 
= 0,32). Ces observations mettent en évidence que l’expression de l’humidité des sols en 
fonction du taux de remplissage en eau des porosités est plus adaptée pour décrire la 
biodisponibilité de l’eau du sol. Le sol Tarn ayant un espace poral moindre nécessite moins 
d’eau pour atteindre le maximum biologique. Les courbes de tendance mettent en évidence 
une augmentation exponentielle de la production de CO2 en fonction de l’augmentation de 
l’humidité lorsque les sols contiennent relativement peu d’eau, suivie d’une réponse modérée 
jusqu’à ce que l’optimum biologique soit atteint et d’une réponse négative au-dessus du niveau 
d’humidité optimal. Le maximum biologique pour les sols étudiés est évalué, à partir de 
l’équation de la courbe de tendance, à un taux de remplissage des porosités de 71%. Ce 
maximum, à la limite d’une condition anaérobie, est cohérent avec les valeurs de la littérature 
(Carter & Gregorich, 2007). 
 
Figure 33 : Corrélations entre les productions de CO2 des sols relatives au maximum pour chaque série de mesure 




4.1.4. Evolution de la respiration des microorganismes lors du séchage des sols 
On observe une forte corrélation entre les productions de CO2 et l’évolution du taux de 
remplissage en eau des porosités lors du séchage des sols incubés (R² = 0,84, Figure 34). La 
courbe de tendance de type linéaire permet d’évaluer l’influence de la diminution du 
remplissage des porosités des sols lors du séchage sur l’activité microbienne des sols. 
Lorsque le taux de remplissage diminue de 10%, l’activité microbienne diminue en moyenne 
de 13%.  
 
Figure 34 : Corrélations entre l’évolution des productions de CO2 des sols relatives et l’évolution du taux de 
remplissage en eau des porosités lors du séchage des sols incubés  
Ces incubations ont permis de mettre en évidence que l’expression de l’humidité des 
sols en fonction du taux de remplissage des porosités et plus efficace que son expression en 
fonction la teneur massique pour évaluer la biodisponibilité de l’eau. L’activité microbienne est 
maximum pour un taux de remplissage des porosités de 71%. Afin de maintenir l’activité 
microbienne à proximité de son maximum, le taux de remplissage des porosités lors des 
expériences a été maintenu entre 65% à la suite de l’apport en eau et 60% avant l’apport en 
eau ; ce qui correspond à une fréquence d’arrosage hebdomadaire. Lors des incubations en 
conditions contrôlées, la mesure de la production de CO2 a été réalisée quelques jours avant 
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4.2. Contribution scientifique : « Carbon sequestration in soil amended with 
anaerobic digested matter » (incubation n°2) 
Les résultats présentés dans cette partie ont fait l’objet d’une publication dans la revue 
Soil and Tillage Research : 
Béghin-Tanneau, R., Guérin, F., Guiresse, M., Kleiber, D., Scheiner, J.D., 2019. Carbon 
sequestration in soil amended with anaerobic digested matter. Soil and Tillage Research 192, 
87–94. https://doi.org/10.1016/j.still.2019.04.024 
L’étude est présentée ci-après sous sa forme publiée. 
L’expérience au champ a mis en évidence le rôle de l’effet « priming » dans le stockage 
du carbone à la suite de l’apport en produits organiques. Cependant, son rôle dans le stockage 
de carbone n’a pas pu être quantifié relativement à la stabilisation des matières organiques 
apportées en raison de la sècheresse du sol. L’objectif de cette incubation a été d’évaluer 
l’importante relative des effets « priming » par rapport à la stabilisation des matières 
organiques apportées. 
La conception expérimentale est similaire à l’incubation au champ avec l’utilisation de 
la différence du δ13C entre les produits organiques apportés et les matières organiques 
endogènes afin de tracer l’origine des productions de CO2. Les mesures de la production de 
CO2 sont réalisés avec le même appareil (CRDS; Picarro G2201-i Analyseur équipé d’une 
pompe externe étanche). Les échantillons de sol « Purpan », remaniés, proviennent de la 
même parcelle que celle utilisée pour l’incubation au champ (Figure 35). Le maïs et le digestat 
utilisés sont ceux provenant de la société PlanET GmbH (Figure 35). 
 
Figure 35 : Incubation n°2 
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A B S T R A C T
Organic carbon (C) sequestration in agricultural soils is regarded as a mean to mitigate carbon dioxide (CO2) concentration increase in the atmosphere and to secure
food production. Among other practices, exogenous organic matter (EOM) addition in soils is a way to sequestrate organic C. In this study, we compared the organic
matter stability, carbon sequestration, soil respiration in soils amended with sucrose, silage EOM and anaerobic digested EOM. We used agricultural soils from a
perennial pasture (C3 plants) and EOM from sugar cane and maize (C4 plants). The 13C natural abundance tracer technique has been used to separate SOM-derived
and EOM-derived CO2 productions from soil in order to measure EOM stability and priming effects. Undigested-EOM addition did not lead to C sequestration due to a
low stability of its organic matter and a positive priming effect that enhanced native SOM respiration. Digested-EOM addition in soil led to C sequestration due to
inherent stability of EOM and to a negative priming effect which decreased native SOM respiration. We finally evaluated carbon balance of both direct incorporation
of silage in soil and anaerobic digestion followed to incorporation of digestate. Our broad estimation shows that the use of digestate amendment not only favour
carbon sequestration but also reduce CO2 emissions by 27% as compared to the incorporation of maize silage.
1. Introduction
Anthropogenic emissions of greenhouse gases are likely to cause
significant climate changes with negative feedbacks on natural and
anthropogenic systems and have consequences on food production, li-
velihoods, health and economics (IPCC et al., 2014). Among other
possibilities, agricultural soils ability to sequestrate organic carbon (C)
can have a significant potential to mitigate carbon dioxide (CO2) con-
centration increase in the atmosphere. In addition, abundance in or-
ganic matter enhance soil fertility and consequently its increase could
secure food production (Lal, 2004). A global increase in agricultural soil
organic C stocks by 0.4% per year could compensate the global emis-
sions of greenhouse gases by anthropogenic sources (Minasny et al.,
2017).
Soil organic C sequestration, described as long-term or permanent
(i.e. 100 years) removal of CO2 from the atmosphere into the soil
(Stockmann et al., 2013), may be enhanced by adoption of best man-
agement practices such as: afforestation, conversion to pasture, crop
rotation with cover crops, conservation tillage, and application of
exogenous organic matter (EOM). EOM is defined as all organic matters
applied in soil having fertilizing and amending values (Peltre et al.,
2011). EOM includes all organic matters arising from external sources
such as urban areas, municipalities, agriculture, forestry and industry,
and by-products from their treatment process. C sequestration after
EOM application depends on EOM stability in soil. Stability is defined
as the proportion of residual EOM remaining in soils over the long-term
after application. EOM is considered as stabilized when its degradation
rate reaches a similar degradation rate as the Soil Organic Matter
(SOM) (Lashermes et al., 2009). There are different ways to increase
EOM stability such as: aerobic digestion (from composting), anaerobic
digestion (with biogas production) and pyrolysis process (biochar).
During anaerobic digestion, the bacterial mineralization of organic
matter produces biogas primarily composed of methane (CH4) and CO2.
Biogas is a renewable energy source which represents an alternative to
fossil energies. Residues, broadly called digestates, are a complex
mixture of water and organic and inorganic substances including nu-
trients and refractory organic matter (Möller, 2015). In Europe, there
are 17,400 biogas plants installed with a significant development per-
spective (Scarlat et al., 2018). Anaerobic digestion could become an
important means of treating biomass before its agronomic recovery. So
far, anaerobic digestion was mostly developed to produce energy and
the potential use of digestate as EOM for increasing C sequestration is
still under evaluation. Indeed, most studies concluded that digested
EOM has higher stability in soil than undigested EOM (Bertora et al.,
2008; Marcato et al., 2009; Cayuela et al., 2010; Chen et al., 2012;
Schouten et al., 2012; Stumpe et al., 2012; Fuente et al., 2013;
Johansen et al., 2013; Thomsen et al., 2013) but opposite results were
also found (Bernal and Kirchmann, 1992; Kirchmann and Bernal,
1997). Reasons for these contradictory results have not been clearly
identified. Digested EOM’s stability is attributed to an increase in
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recalcitrant organic matter (regarding biomineralization) proportion
due to a preferential mineralization of labile organic matter during
anaerobic digestion (Gómez et al., 2007; Pognani et al., 2009; Tambone
et al., 2010; Thomsen et al., 2013). Stumpe et al. (2012) and Chen et al.
(2012) hypothesized that priming effects, such as variation of native
SOM mineralization, could occur after digestate application. These
considerations suggest that both modifications of digested EOM’s sta-
bility and priming effects may explain changes in soil organic C se-
questration after its application. So far, the interactions of digested
EOM with the mineralization of native SOM are unmeasured.
The aim of the present study is to determine to what extend EOM
stability and changes in native SOM mineralization contribute to or-
ganic C sequestration in soil for undigested versus digested EOM ad-
dition. To separate SOM-derived and EOM-derived CO2 production, we
used the 13C natural abundance as a tracer, based on the difference in
the 13C isotope abundance of C3 and C4 plants (Kuzyakov, 2006).
2. Materials and methods
2.1. Experimental design
EOM from maize silage or sugar-cane sucrose (C4 plants) were ap-
plied on a soil from a perennial pasture (C3 plants). Soil CO2-C pro-
duction was partitioned into components derived from SOM and EOM
using the difference in natural abundance in δ13C values of C4 EOM
from maize silage or sugar-cane sucrose and C3 SOM from perennial
pasture. Soil respiration stimulation was tested under three treatments
following the addition of 5.3 ± 0.7 mg C gdry soil (DS)−1 of sugar-cane
sucrose, undigested maize silage, digested maize silage in an agri-
cultural soil. This input is equivalent to a biomass input of 41 dry Mg
ha−1 assuming a useable soil depth of 0.25m and a bulk density of 1.3
in field. As a comparison, an irrigated maize silage crop in Europe has
an above-ground biomass yield of about 20 dry Mg ha−1 (Amon et al.,
2007). Sucrose was chosen as a known reference to evaluate the con-
sistency of the results with the literature. Controls were soil-only. There
were four replicates of each treatment and four controls.
Soils manipulations were carried out on 490 gDS in 1 L high density
polyethylene gas-tight chambers of 9.7 cm diameter and, 15.4 cm
height. EOM was placed on soil surface and subsequently tilled at full
depth (5 cm). Soil humidity was gravimetrically adjusted after EOM
incorporation at 65% Water Filled Pore Space (WFPS) according to
Franzluebbers (1999). Weekly watering, with dezionized water, main-
tained soils at 65% WFPS with a maximum decrease at 55% WFPS
before rewetting. The chambers were placed in an air-conditioned room
under well-aerated conditions with a controlled temperature of 20 °C
day and night. They remained open during the incubation.
2.2. Materials
Luvisoil (FAO system) with loamy texture, from a perennial pasture,
was collected in the second terrace of Garonne valley (France) from the
upper 20 cm, air dried at 20 °C, sieved with a 5mm mesh and homo-
genised. Soil C amount was 1.25% and soil pH was 6.7 (Table 1) which
are within the range for a perennial pasture in Garonne valley. SOM
δ13C value (Table 1) was characteristic of C3 plant (O’Leary, 1981). In
this field, no C4 plant cultivation was reported in living memory. SOM
δ13C without acidification (SOM δ13Ctotal) and following acidification
(SOM δ13Corganic) were not statistically different (Table 1) which re-
flected that inorganic C amount was negligible.
Raw undigested and digested maize silage were collected from an
experimental digester at PlanET Biogastechnik GmbH laboratory
(Vreden, Germany). The anaerobic digester used was a 1m3 airtight
tank where maize silage was continuously stirred with dairy liquid
manure under mesophilic conditions at 37 °C. The targeted dry matter
content inside the digester was about 10%. Maize silage feeding into the
digester and digestate removal were done daily. The mean residence
time of the organic matter inside the digester was about 30 days.
Therefore raw undigested and digested maize were dried (70 °C),
ground and sieved (0.25 cm) to minimize particle size effect and
variability during sampling before soil incorporation. They were ap-
plied dry to the soil. A preliminary soil incubation with dried and un-
dried amendments showed no statistical differences in terms of re-
spiration (data not shown). EOM δ13C values were characteristic to C4
biomass (Table 1). EOM δ13Ctotal and EOM δ13Corganic were equivalent
(Table 1) which reflected that inorganic C amount was negligible.
The C:N ratio were 43:1 and 17:1 for the undigested maize and
digested maize respectively (Table 1). A decrease in C:N ratio of EOM
after anaerobic digestion is commonly reported since C is exported as
biogas when nitrogen (N) is kept during the process (Möller and Müller,
2012). Before drying, raw digested maize silage C:N ratio was 14:1 and
a third of total nitrogen was ammoniacal nitrogen (data not shown).
Since ammoniacal nitrogen (NH4+) is sensitive to volatilization, an
higher C:N ratio after drying was expected for the digested maize silage
2.3. Measurements
Cavity Ring-Down Spectroscopy technology (CRDS; Picarro G2201-i
Analyzer with its leak free external vacuum pump), coupled with pots
using tubes and bulkhead connectors through a lid, enabled to measure
CO2 and CH4 concentrations and δ13C(−CO2 and −CH4). δ13C were
expressed in standard notation relative to the international VPDB
standard. The calibration of the instrument was checked using
403.3 ppm CO2 standard (Air Liquide, France).
Measurements were made on 17 occasions over 178 days, daily at
the beginning of the experiment to monthly at the end. During these
discrete and repeated measurements, changes in CO2, CH4 concentra-
tions and, δ13C(−CO2 and −CH4) were monitored for 20min into the
chamber system (Midwood and Millard, 2011).
2.4. Calculations and statistics
Soil CO2 and CH4 productions were calculated from a linear increase
in concentrations into chambers during measurements. During the ex-
periment, CH4 productions were below detection limit. Total CO2 pro-
duction is expressed in μg CO2-C gDS−1 h−1 according to the Eq. 1:





where “a” is the slope of CO2-C concentration linear increase with time
during the monitoring (μg CO2-C h−1), “V” is the volume of the net
headspace in the chamber (m3) and “WDS” is the weight of dry soil (g).
The volume of the chamber system (without soil) was calculated from a
linear increase in CH4 concentration following injections of known
amount. Soils volumes were estimated from their bulk densities in pots
to calculate net headspace volume in the chamber system during the
monitoring.
Total CO2 productions were partitioned into CO2 productions from
EOM mineralization and CO2 productions from SOM mineralization
according to the Eqs. 2 and 3 (Cerri et al., 1985):
Table 1
Characteristics of SOM and EOM used in the experiment.
Elemental analysis Control soil Sucrose Undigested maize Digested maize
Ctotal (%) 1.25 42.3 42.9 39.1
δ13Ctotal (‰) −26.1 −11.9 −12.3 −13.7
δ13Corganic (‰) −26.3 −11.9 −12.2 −14.0
N (%) 0.13 NC 1.00 2.29
C:N 9:1 NC 43:1 17:1
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where: “δC “is the δ13C-CO2 average signature from control soils, “δT “is
the δ13C-CO2 signature from amended soil, and “δEOM “is the δ13Ctotal
signature of EOM considered (Table 1). Keeling plots method was used
to determine δ13C-CO2 signature of CO2 emitted from a soil during a
measurement (Keeling, 1958).
EOM stability was estimated according to Lashermes et al. (2009)
method. Potential residual organic C from EOM in soil was estimated by
simulating and extrapolating kinetics of EOMcumulative residual C (t) (Eq.
4) to a long-term end point determined when degradation rate of EOM
reached a similar degradation rate to that of native SOM from controls.
This endpoint was either reached during the incubation period or was
extrapolated. The experimental kinetics of EOMcumulative mineralized C (t)
were transformed in kinetics of EOMcumulative residual C (t) in soil by:
= −t EOM tEOM ( ) 1 ( ),cumulative mineralized Ccumulative residual C (4)
where t"EOM ( )"cumulative residual C is residual CO2-C organic at time t and
EOM t( )cumulative mineralized C cumulated mineralized C at time t expressed
as percentages of total C from applied EOMs.
A three organic C pools model (Lashermes et al., 2009) was used
with a recalcitrant pool that is considered as non-degraded during the
simulated period and two biodegradable pools that decompose fol-
lowing first-order kinetics with different degradation rate constants.
This model is written as:
= × + × + − −− −t C e C e C CEOM ( ) (1 ),k t k tcumulative residual C 1 2 1 21 2
(5)
where C1 and C2 are the two biodegradable pools (percentages of total C
from applied EOMs) and k1 and k1 their respective mineralization rate
constants (day−1) and − −C C(1 )1 2 is the percentage of stable EOM
(percentages of total C from applied EOMs). The model was fitted to
experimental results using a non-linear regression programm and data
analysis software: XLSTAT 2018 under MICROSOFT EXCEL 2016.
The CO2 production resulting from the modification in native SOM
mineralization was named “primed CO2” (Kuzyakov et al., 2000).
Primed CO2 production were expressed in μg CO2-C gDS−1 h−1. It was
calculated from the Eq. 6:
=
−
Primed CO production t SOM CO production t
Controls Total CO production t




Where “SOM CO production t( )"2 results from Eq. 3 and
“Controls Total CO production t( )"2 is the average CO2 production from
controls. A positive priming effect is defined as an increased extra C loss
from the native SOM mineralization and inversely for a negative
priming effect. Cumulative C sequestration or loss in soil after treat-
ments relative to controls throughout the experiment was estimated by
subtracting stable EOM-C in soil and primed C.
Statistical analysis for comparison of the different treatments are
based on anova followed by Tukey-HSD test at 95% level of probability
using a statistical and data analysis software: XLSTAT 2018 under
MICROSOFT EXCEL 2016.
3. Results
3.1. Total CO2 productions, δ13C-CO2 signatures and EOM-derived CO2
productions
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were in average: 0.26 μg C g−1 h−1 and the cumulative total CO2 pro-
ductions from controls were 1.10mg C gDS−1 (Table 2). Total CO2
productions from controls decreased during first 15 days of the ex-
periment from 0.8 to 0.4 μg C g−1 h−1 (Fig. 1a). After these first 15
days, they followed a slight decrease until reaching 0.15 μg C g−1 h−1
at the end of the experiment (Fig. 1a).
All treatments resulted in a significant increase in daily weighted
average total CO2 productions throughout the experiment compared to
controls. Sucrose, undigested and digested maize application led to
daily weighted average total CO2 productions during the experiment: 8,
5 and 3 times higher than controls respectively (Table 2, Fig. 1a).
Sucrose application led to a CO2 production peak in the first day
before that of the other applied EOMs and total CO2 production was
higher than other treatments at 8.9 μg C g−1 h−1 (Fig. 1a). This first
peak was followed by a decrease of CO2 production on second and third
days after its application reaching 6.0 μg C g−1 h−1. Then, there was a
large CO2 production peak from the fourth day which was 36 times
higher than average controls at 18.2 μg C g−1 h−1 (Fig. 1a, Table 2).
Undigested and digested maize addition led to total CO2 productions
peaking between the first and the second day after their addition which
were 14 and 6 times higher than average controls at 10.9 and 3.7 μg
CO2-C g−1 h−1 respectively (Fig. 1a, Table 2). After peaking, total CO2
productions followed a sharp decrease for all treatments during 10 days
(Fig. 1a). Afterwards total CO2 productions decreased slowly. After 178
days, CO2-C productions from all treatments were not significantly
different to each other and 50% higher than controls (Table 2). The
cumulative total CO2 productions from sucrose, undigested and di-
gested maize treatments throughout the experiment were respectively
8.41, 6.04 and 2.98mg C gDS−1 (Table 2).
During the experiment, average δ13C-CO2 signatures from control
soils (Fig. 1b) remained stable. The δ13C-CO2 average signature during
the experiment at: -25.7‰ (Table 2) was equal to SOM δ13C value
(P < 0.05, Table 1), showing that no large fractionation occurred
during microbial respiration (Nottingham et al., 2009). Regarding
treatments with EOM incorporation, peaking values δ13C-CO2 sig-
natures during the first 15 days (Fig. 1b, Table 2) were close from EOMs
δ13Ctotal (Table 1). After these first 15 days, δ13C-CO2 signatures from
treatments followed a slight decrease (Fig. 1b). At the end of the ex-
periment, δ13C-CO2 signatures from treatments were not significantly
different to each other but still higher than controls (Table 2)
EOM-derived CO2 production (Fig. 3c), represented as percentage of
total CO2 production (Fig. 3a), was calculated from Eq. 2 based on δ13C-
CO2 signatures (Fig. 3b) and δ13C values of SOM and EOM (Table 1).
During the experiment, the percentage of EOM-derived CO2 production
follow a decrease from 91%, 91% and 94% for sucrose, undigested and
digested maize respectively during the first tenth days to 26%, 28% and
30% at the end of the experiment (Fig. 3c). The percentage of EOM-
derived in CO2 production, expressed as percentage of total CO2 pro-
duction, throughout the experiment for sucrose was significantly lower
(P < 0,05) than for undigested and digested maize silage.
3.2. EOMs stability and induced priming effects in soil
Cumulative evolution from EOM-derived CO2, represented as % of
total C applied, revealed that after 178 days (1) sucrose was entirely
mineralized (98%±2), (2) undigested maize mineralized at 91% and
(3) digested maize silage mineralized at 41% (Fig. 2). After 40 days,
80% of sucrose was mineralized when it took 80 days for undigested
maize (Fig. 2). Potential residual organic C from EOMs estimated from
model (Eq. 5, data not shown) were not statistically different to those
from experimental kinetics results (Fig. 2) which meant that remaining
EOMs were stable at the end of the experiment.
Treatments showed different dynamics of primed soil-derived CO2
production (Eq. 6, Fig. 3a) which affected their cumulative evolution
(Fig. 3b). Immediately after sucrose addition, a small positive priming
effect pulse was measured followed by a short period of negative
priming effect (Fig. 3a). Between the fourth and tenth days after sucrose
addition, primed C production followed a large pulse until reaching
2.1 μg C gDS−1 h−1 on the 9th day (Fig. 3a). Afterwards, this large
positive priming effect is dropping until to be negligible on the 10th
day. From the 13th day, a smaller and persistent positive priming effect
follow a slight decrease from 0.2 μg C gDS−1 h−1 to become almost zero
at the end of the experiment. Cumulate primed soil derived CO2-C after
sucrose addition throughout the experiment was 1.41mg C gDS−1
(Fig. 3b) which represent an increase of 129% of SOM mineralization in
controls. Immediately after undigested maize addition, a small positive
priming effect pulse was measured followed by a short period of ne-
gative priming effect (Fig. 3a). Afterwards, priming effect was slightly
negative during first 20 days and then slightly positive during 60 days.
Towards the end of the experiment, it became negligible. Cumulate
Fig. 1. (a) Kinetics of total CO2 production (μg CO2-C gDS−1 h−1). (b) δ13C-CO2
signature of CO2 emitted from amended soils and controls. (c) % of EOM-CO2
production represented as % of total CO2 production. Data are mean (n= 4)
with standard deviation. In some cases, deviation bars are smaller than the
symbols.
Fig. 2. Cumulative substrate-derived CO2-C production represented as % of
total C from applied organic materials. Data are mean (n= 4) with standard
deviation. In some cases, deviation bars are smaller than the symbols.
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primed soil derived CO2-C after undigested maize addition throughout
the experiment was 0.63mg C gDS−1 (Fig. 3b) which represent an in-
crease of 57% of SOM mineralization in controls. Immediately after
digested maize silage incorporation, native organic matter mineraliza-
tion was reduced with a negative priming effect of -0.7 μg C g−1 h−1 at
day 1 (Fig. 3a). Then, negative priming effect followed a linear increase
until being negligible at the end of the experiment. Cumulate primed
soil derived CO2-C after undigested maize addition throughout the ex-
periment was −0.20mg C gDS−1 (Fig. 3b) which represent a decrease
of 18% of SOM mineralization in controls.
4. Discussion
4.1. C sequestration in soil after EOMs addition
Sucrose addition in soil enhanced CO2 production compared to
controls (Fig. 1a). The total amount of CO2 production after sucrose
addition was higher than the EOM-C amount added. 98% of the sucrose
was emitted (Table 3) and the enhancement of native SOM
mineralization due to priming effect represented 22% of added EOM-C
(Table 3). Similar loss of C after labile EOM addition (cellulose) in soil
was reported before in the literature (Fontaine et al., 2004) on a la-
boratory experiment. Heterotrophic microorganisms’ activity was as-
sumed to be not N-limited despite the absence of N in sucrose since the
C:N ratio of soil was 9:1 (Table 1). The CO2 production peaking after
sucrose addition was delayed compared to undigested and digested
maize addition (Fig. 1a). We guessed that a limiting factor has tem-
porarily slowed microorganism’s activity. One of controlling factor that
could have been affected after sucrose addition was the oxygen. The
biological demand was high for sucrose treatment as revealed by the
high CO2 production during the first day after its addition in soil. We
hypothesised that for the next two days the soil was subtoxic which
have affected the overall respiration as observed by the decrease of CO2
production. However, during these two days or during the experiment,
no methane production was observed. Since 98% of sucrose was ulti-
mately mineralized (Fig. 2), the subtoxic event only delayed sucrose
mineralization but did not affect our conclusions on sucrose stability
and priming effects.
Undigested maize addition in soil enhanced CO2 production com-
pared to controls (Fig. 1a). The total amount of CO2 production was not
statistically different than the EOM-C amount added. The resulting
neutral C sequestration was due to a low stability of its organic matter
by 9% of EOM-C and a positive priming effect which accounted for 13%
of EOM-C (Table 3). In a laboratory experiment reproducing miner-
alization of C after grain maize crop residues addition (without ears) in
soil using 13C natural abundance method, Stemmer et al. (1999) ob-
served a stability of the EOM by 19% and a positive priming effect
suggested but not quantified. In the present experiment, the lower
stability may be due to a low proportion of recalcitrant organic matter
in maize silage related to the green harvesting of the forage which in-
cluded ears of corn and the fineness of the grinding that may have
enhanced the lability of the organic matter. In a 57 days laboratory
experiment measuring mineralization of C after maize addition in a
sandy and a loamy soil by using 13C natural abundance method,
Rottmann et al. (2010) quantified induced positive priming effect
which represented respectively 50% and 120% of SOM mineralization
in controls. These results are in accordance with the present experiment
where induced positive priming effect after undigested maize addition
represented 57% of SOM mineralization in controls after 178 days.
Our data (Fig. 3a) showed that immediately after sucrose and un-
digested maize addition, a small positive priming effect pulse was
measured followed by a short period of negative priming effect. These
observations can be explained by the preferential substrate utilization,
which suppose that the microorganisms use C sources according to their
availability. The preferential substrate utilization implies that im-
mediately and temporarily after the addition of labile EOM-C, the mi-
croorganisms switched from the decomposition of hardly utilizable
SOM to the decomposition of easily utilizable EOM and reduces SOM
mineralization (Kuzyakov and Bol, 2005, 2006).
Kinetics of priming effects measured after sucrose and maize addi-
tion (Fig. 3a and b) were similar to those described in the literature
after labile organic matter addition (Blagodatskaya et al., 2007;
Blagodatskaya and Kuzyakov, 2008; Blagodatsky et al., 2010;
Kuzyakov, 2010). As reported, the overall initial increase in native SOM
mineralization (Fig. 3a) can be attributed to an apparent priming effect
defined as an increase in microbial biomass turnover without persistent
effect on SOM extra-loss as SOM mineralization quickly returned to
normality or decreased (Fig. 3a). Then, the positive priming effect
throughout the experiment can be attributed to a real priming effect
originate from SOM extra-mineralization. According to Kuzyakov
(2010), availability of labile organic matter activates fast-growing mi-
crobial species (r-strategists) which accelerates the turnover of micro-
organisms triggering apparent positive priming effect. Then, slow-
growing micro-organisms (K-strategists) benefit from r-strategists
necro-biomass remaining after most of the labile organic matter was
Fig. 3. (a) Primed soil-derived CO2-C productions (μg CO2-C gDS−1 h−1). (b)
Cumulative primed soil-derived CO2-C evolution (mg C gDS−1) for each of su-
crose, maize silage, digested maize silage. Data are mean (n=4) with standard
deviation. In some cases, deviation bars are smaller than the symbols.
Table 3
Cumulate C sequestration or loss after EOM application relative to controls
throughout the 178 days partitioned into: stable EOM and priming effects, re-
presented as % of added C. Data are mean (n=4) with standard deviation.
Capital letters referred to the comparison of treatments according to the Tukey
test (P < 0.05).
Treatments Stable EOM Priming
effects*
C sequestration or loss in
soil**
Sucrose 2 ± 2 A + 24 ± 2 A −22 ± 2 A
Undigested maize 9 ± 3 B + 13 ± 1 B −4 ± 4 B
Digested maize 59 ± 1 C −4 ± 1 C + 63 ± 1 C
* + / -: represent an increase or a decrease in native SOM mineralization re-
spectively.
** + / -: represent a C sequestration in soil or a C loss to the atmosphere
respectively.
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exhausted. These K-strategists are specialized in accessing and de-
grading substrates that are poorly available such as SOM, triggering real
positive priming effect.
Digested maize addition in soil enhanced CO2 production compared
to controls (Fig. 1a) but the cumulative amount of CO2 production was
lower than the EOM-C amount added (Table 3). The resulting C se-
questration represented 63% of EOM-C (Table 3). This positive C bal-
ance between EOM input and CO2 output relative to controls was due to
a high stability of its organic matter by 59% and a negative priming
effect by 4% of EOM-C added (Table 3).
Digested maize addition in soil increased C sequestration by 67%
(Table 3, 63% minus -4%) in comparison with undigested maize
throughout the experiment. This result on C sequestration differences
between digested and undigested EOM is consistent with findings from
other similar studies (Chen et al., 2012, 2014).This reduction can be
explained by a reduction by 17% (Table 3, -4% minus 13%) of native
soil mineralization and an increase by 50% (Table 3, 59% minus 9%) of
EOM stability following digestion. In relative terms, changes in priming
effects contributed for a quarter in C sequestration increase after di-
gested maize addition in comparison with undigested maize and an
increase in EOM stability for three-quarters.
Digested maize addition in soil led to a negative priming effect
throughout the experiment (Fig. 3b). Since priming effects are de-
scribed as interactions between living and dead organic matter
(Kuzyakov, 2010), this negative priming effect can be considered as an
inhibition of microorganisms activity or their enzymes on SOM mi-
neralization. Two hypotheses may be proposed for this inhibition: the
presence of toxic substances in digested EOM, or/and a decrease in
SOM bioavailability. Since digested EOM application increased soil
total microbial population and activity in comparison with an untreated
control (Möller, 2015; Fig. 1a), the potential toxic substances must be
specific to the microorganisms involved in native SOM mineralization.
However, this hypothesis is unlikely considering the large biodiversity
of heterotrophic microorganisms in soils (Nannipieri et al., 2003). As
similarly found after biochar application, negative priming effect could
be explained via labile SOM and/or extracellular enzymes sorption on
digested EOM (Zimmerman et al., 2011) which may decrease SOM
bioavailability. Beyond induced SOM negative priming effect, digested
EOM and biochar have a similar chemical composition evolution during
their treatment with an increased portion of recalcitrant and complex
compounds (Wang et al., 2016). Besides the accumulation of re-
calcitrant organic matter during anaerobic digestion, Gómez et al.
(2011) observed that the initial degradation of readily oxidised com-
ponents is followed by posterior transformation into complex com-
pounds. Tambone et al. (2013) associate these complex compounds
with aliphatics, aromatics and phenols which are recognized re-
calcitrant organic compounds. These complex compounds may have
explained both digested organic matter stability and its ability to sta-
bilize native SOM via assumed sorption mechanisms (Ahmad et al.,
2014). Processes inducing C sequestration, with a negative priming
effect, may be similar after digested organic matter and biochar addi-
tion in soil. In order to sequestrate C in soil, EOMs which have been
anaerobically or aerobically digested or pyrolyzed are more efficient
than fresh organic matter.
4.2. Extrapolating from short-term laboratory incubation to long-term
effects in the field
The decomposition of EOM is typically assessed during laboratory
incubations, under reproductible controlled conditions (temperature,
soil humidity) (Lashermes et al., 2009). In the present experiment, the
cumulative total CO2 productions from controls were 0.10mg CO2-C
gDS (Table 2), which represent 9% of the initial amount of SOM-C. The
yearly soil organic carbon mineralization rate in the field was estimated
at 1.5% year−1 from an equation depending on soil clay and carbonate
contents calibrated for the north of France with an average annual
temperature of 10 °C and an annual pluviometry of 750mm (Rémy and
Marin-Laflèche, 1974). In the current experiment, the mineralization
rate obtained in the laboratory was similar to about 6 years of organic
carbon mineralization in the field.
Data from laboratory C mineralization are extensively extrapolated
in models to evaluate the long-term potential soil carbon sequestration
(Peltre et al., 2012; Noirot-Cosson et al., 2016). As done by Lashermes
et al. (2009), we extrapolated our data according Eqs. 4 and 5 to
evaluate the long-term potential EOM stability in the field. These ex-
trapolations (data not shown) suggested that remaining EOMs (Fig. 2)
were stable at the end of the experiment. The extrapolation of our es-
timate of EOMs stability to croplands may not be valid under other
climatic zones since soils and climate differ widely.
To the best of our knowledge, no method is available in the litera-
ture for extrapolation of priming effects efficiency from the laboratory
to the field. Thus, as highlighted by Kuzyakov (2010), priming effects
studies (especially for native SOM after the addition of EOMs) are lar-
gely conducted under controlled laboratory conditions and there is a
need to scale-up in field. However, for both in laboratory and field
experiments, positive and negative priming effects on SOM miner-
alization were observed after labile EOMs (Fontaine et al., 2007;
Campbell et al., 1991) and biochar (Wang et al., 2016) addition re-
spectively. Thus, it is reasonable to assume that the induced negative
priming after digested-EOM addition could be observed in the field as
confirmed by preliminary results for field experiment (unpublished
data).
4.3. CO2 emissions into the atmosphere from anaerobic digestion of biomass
and its mineralization in soil
When maize is used as intercropping, soil can be amended either
with fresh residues or with anaerobic digestate after being processed for
energy production. C balance of the two scenarii depends not only on
carbon sequestration but also on CO2 emissions resulting from energy
production and CO2 emissions after EOM incorporation in soil.
In case of anaerobic digestion of maize, we estimated by methano-
genic potential measurements (data not shown) that 64% of the initial
biomass was lost as biogas (primarily composed of CH4 and CO2) and
converted to CO2 during energy production (Fig. 4). Finally, 36%
(100% - 64%) of the initial C amount was added to soil. According to
the incubation results (Table 3), digested maize was partly mineralized
and its addition in soil induced changes in native SOM mineralization.
37% of digested EOM returned to the atmosphere as CO2 after re-
spiration (Table 3, 100% - 63%). Consequently, 13% (Fig. 4, 36% ×
37%) of the initial biomass was mineralized in soil. In total, 77%
(Fig. 4, 64% + 13%) of initial C amount from maize was emitted in the
atmosphere after anaerobic digestion and mineralization in soil. After
silage incorporation in soil, CO2 emissions represented 104% of EOM-C
Fig. 4. CO2 emissions into the atmosphere after maize silage addition in soil or
after anaerobic digestion and its addition in soil (base 100 of initial EOM-C
amount). Data are mean (n=4) with standard deviation.
R. Béghin-Tanneau, et al. Soil & Tillage Research 192 (2019) 87–94
92
when considering both the stability of EOM in soil and the positive
priming effect (Fig. 4, Table 3: 100% - (-4%)). Therefore, the scenario
with maize used as a crop energy and its subsequent use as amendment
led to carbon sequestration in soil and mitigate CO2 emissions by 27%
(Fig. 4, 104% - 77%) as compared to the incorporation of maize silage.
5. Conclusion
The 13C natural abundance tracer technique, based on the difference
in the 13C isotope abundance of C3 and C4 plants, has been used to
separate SOM-derived and EOM-derived CO2 productions from soil in
order to measure EOM stability and priming effects. CO2 productions
partitioning with 13C natural abundance tracer technique showed that
the fate of EOM in soil depends both on its stability and changes in
native SOM mineralization. Sucrose addition led to a net C loss from
soil to atmosphere resulting from complete mineralization of sucrose
and a positive priming effect that enhanced native SOM respiration.
Undigested-EOM addition did not lead to C sequestration due to a low
stability of its organic matter and a positive priming effect that en-
hanced native SOM respiration. Digested-EOM addition in soil led to C
sequestration due to inherent stability of EOM and to a negative
priming effect which decreased native SOM respiration. According to
the literature, the formation of aliphatics, aromatics and phenols
compounds in anaerobic digested amendments could explain the en-
hancement of SOM and EOM stability. We evaluated carbon balance of
both direct incorporation of maize silage in soil and anaerobic digestion
following by digestate incorporation. Our broad estimation shows that
the use of digestate amendment not only favour carbon sequestration
but also reduce CO2 emissions by 27% as compared to the incorporation
of maize silage.
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4.3. Les résultats de l’incubation n°2 sont-ils particuliers ou généralisables ? 
Quelles sont les conséquences des apports en produits organiques sur les 
concentrations en C, N et P de la phase liquide des sols ? 
4.3.1. Introduction 
Deux incubations supplémentaires en conditions contrôlées ont été mises en place afin 
de déterminer si les résultats observés lors de l’incubation n°2 (présentés dans le paragraphe 
précédent) sont généralisables pour le digestat Wagner et/ou pour le Luvisol du Tarn. 
 
Figure 36 : Plan d’expériences des incubations n°3 et 4 
• L’incubation n°3 a pour objectif de tester la reproductibilité des résultats de l’incubation 
n°2 avec le même sol mais avec les produits organiques avant et après digestion issus 
du digesteur à la ferme de la société Wagner GmbH malgré son δ13C intermédiaire 
entre les plantes en C3 et C4 (Tableau 8). 
 
• L’incubation n°4 a pour objectif de tester la reproductibilité des résultats de l’incubation 
n°2 (Béghin-Tanneau et al., 2019) avec les même maïs et digestat de la société PlanET 
GmbH mais avec un échantillon non remanié de l’horizon de surface du Luvisol prélevé 
à proximité du Tarn (sol Tarn). L’absence de remaniement (tamisage) des échantillons 
de sol permet de conserver leur structure est ainsi de se rapprocher des conditions en 
champs.  
o Deux finesses de broyage (0,25 et 2 mm) du maïs et du digestat ont été ont été 
testées afin d’évaluer l’influence de la granulométrie sur la biodégradation des 
produits organiques. 
Lors de ces deux incubations, des échantillons de la phase liquide des sols ont été 




La conception expérimentale est identique aux incubations précédentes avec 
l’utilisation de la différence du δ13C entre les produits organiques apportés et les matières 
organiques endogènes afin de tracer l’origine des productions de CO2. Les mesures de la 
production de CO2 sont réalisés avec le même appareil (CRDS; Picarro G2201-i Analyseur 
équipé d’une pompe externe étanche). L’humidité des sols progressivement ajustée (sur deux 
jours) puis maintenue à un taux de remplissage des pores compris entre 55 à 65%. 
Pour l’incubation n°3, 5,3±0,5 mgC.gsol sec-1 de produits organiques ont été apportés. 
Les échantillons de produits organiques et de sol secs ont été intégralement mélangés. Les 
échantillons de sol « Purpan », remaniés, proviennent de la parcelle utilisée pour l’incubation 
au champ. 
Pour l’incubation n°4, les apports en produits organiques ont été réalisés à hauteur de : 
1,9 ± 0,4 mgC.gsol sec-1. La quantité de produits organiques apportés a été diminuée car lors 
des incubation n°1 et n°2, les produits organiques ont été mélangés avec l’intégralité des 
échantillons de sol remaniés et dans le cadre de cette expérience (incubation n°3) les 
échantillons de sol sont issus d’un prélèvement par carottage et les produits organiques sont 
incorporés sur le 3 premiers centimètres sur une hauteur totale d’environ 7 cm. Les apports 
en produits organiques pour l’incubation n°4 représentent une concentration de 4,4 mgC.gsol 
sec
-1 sur les 3 premiers centimètres. 
4.3.2. Résultats 
4.3.2.1. Analyse des productions de CO2 pour l’incubations n°3 
L’humidification des sols de la modalité « témoin » a été suivie d’un pic de production 
de CO2 (2,02 µgCO2-C.gsol-1.h-1, Figure 37a) associée à la déstabilisation des matières 
organiques lors de leur préparation (tamisage et séchage) et de l’humidification (Fuente et al., 
2013; Arias-Navarro et al., 2017). La forte production initiale de CO2 a rapidement diminué 
pour atteindre 0,37 µgCO2-C.gsol-1.h-1 lors du 23ème jour d’incubation. A partir du 23ème jour 
d’incubation, la production de CO2 a faiblement diminué de manière linéaire jusqu’à atteindre 
0,12 µgCO2-C.gsol-1.h-1 à la fin de l’incubation (265ème jours). Les apports de maïs, des 
digestats, ou du sucre puis l’humidification des sols ont induit une augmentation importante de 
la production de CO2 par rapport aux témoins (Figure 37a). Le pic de production de CO2 est 
atteint dès la première mesure réalisée, 18 heures après l’humidification des sols, pour les 
modalités : digestat Wagner séché et digestat Wagner brut ; et dès le 2ème jour pour la modalité 
maïs. Le pic de production de CO2 de la modalité sucre a été atteint lors du 7ème jour de 
l’incubation. Les pics de production de CO2 sont : 0, 1,9 et 6,7 et 11 fois plus importants que 
le pic de production des témoins, respectivement pour les modalités digestat brut, digestat 
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séché, maïs et sucre. Les productions de CO2 ont ensuite rapidement diminué pour atteindre 
un niveau équivalent à celui des sols témoins entre 40 à 114 jours après le début de 
l’incubation en fonction des modalités. Les productions de CO2 pour l’ensemble des modalités 
ont ensuite diminué de manière identique à celles des témoins jusqu’à atteindre leurs niveaux 
minimums à la fin de l’incubation (265 jours). 
Durant l’expérience, la signature isotopique moyenne du CO2 produit par les sols 
témoins a été de -25,42‰ avec un écart type moyen de 0,96‰ (Figure 37b). Cette valeur est 
proche de celle mesurée sur des échantillons de sol par spectroscopie de masse (-26,1‰, 
Tableau 6). L’apport de maïs et de sucre a entrainé une hausse du ratio isotopique du CO2 
produit par rapport au Témoin (Figure 37b). Les valeurs maximums ont été atteintes entre le 
2ème et le 7ème jour de l’incubation avec un δ13C-CO2 moyen de -13,4‰ et de 12,8‰ 
respectivement pour le maïs et le sucre. Ces valeurs traduisent une forte décomposition des 
matières organiques du maïs et du sucre ayant un ratio δ13C de -12,2‰ et de -11,9‰ 
respectivement (Tableau 7). Les ratios isotopiques du CO2 produit par les modalités maïs et 
sucre ont ensuite diminué linéairement jusqu’à atteindre un niveau statistiquement égal à celui 
des témoins à la fin de l’incubation (263ème jour). L’apport de digestat séché a entrainé une 
augmentation modérée mais persistante du δ13C-CO2 par rapport aux témoins d’environ 3,5‰ 
(Figure 37b). Lors des 7 premiers jours de l’incubation, le δ13C-CO2 de la modalité digestat 
séché est de -21,3‰ (Figure 37b). Celle valeur est statistiquement identique au δ13C des 
matières organiques du digestat Wagner mesuré par spectroscopie de masse (Tableau 8) 
mettant en évidence que l’intégralité du CO2 émis provient de sa biodégradation (Figure 37c). 
Les δ13C-CO2 de la modalité digestat et témoins sont statistiquement identiques lors de la 
dernière mesure de l’incubation (263ème jours). Pour la modalité digestat brut, le δ13C-CO2 
mesuré est en moyenne de -17,8‰. Cette valeur est significativement inférieure à celle du 
δ13C des matières organiques du digestat Wagner. Le constructeur (Picarro) précise que 
certains composés volatils dont notamment : l’ammoniac, l’éthane, l’éthylène ou des 
composés soufrés, peuvent interférer avec les mesures de l’analyseur G2201-i. La synthèse 
d’ammoniaque lors de la digestion anaérobie des matières organiques, mise en évidence dans 
le cadre de cette étude par l’analyse des digestats (Tableau 7), induit des émissions 
d’ammoniac lorsque le digestat est appliqué au sol (Whelan et al., 2010). Les émissions 
d’ammoniac à la suite de l’apport en digestat brut ont probablement interféré avec les mesures 
du δ13C-CO2 durant la première semaine. La perturbation du signal par l’ammoniac est 
privilégiée puisque lors de la digestion anaérobie, les composés organiques volatils sont 
biodégradés. Monard et al. (2019) ont observé que la digestion anaérobie diminue les 
émissions de DMS et de méthanol et n’augmente pas les émissions d’acétone, de 2-





Figure 37 : Incubation n°3 (a) Cinétique de la production totale en CO2 (µCO2-C.g-1.h-1). (b) Signature isotopique 
du CO2 émis par les sols amendés et témoins. (c) Proportion de la production totale de CO2 issue de la 






Le cumul des productions de CO2 attribuées à la décomposition des matières 
organiques apportées permet d’évaluer le taux de biodégradation du sucre, du maïs, du 
digestat et du digestat brut à 85%, 78%, 37% et à 28% respectivement à l’issue de l’incubation 
(Figure 38). 
 
Figure 38 : Stabilité des produits organiques apportés (Incubation n°3). Production cumulée de CO2-C attribuée à 
la minéralisation du produit organique apporté en pourcentage de la quantité de carbone apportée. Les données 
sont moyennées. Les barres d’erreur figurent les écart-types. 
L’apport de maïs ou de digestat ont entrainé des modifications de la décomposition 
des matières organiques endogènes des sols (Figure 39a). Dès le 2ème jour après l’apport de 
maïs, la décomposition des matières organiques endogènes a diminué durant 5 jours (Figure 
39a). Entre le 10ème et le 23ème jours la décomposition des matières organiques endogènes 
des modalités maïs ont ensuite augmenté par rapport aux sols témoins (Figure 39a). Les effets 
« priming » négatif puis positifs se sont compensés comme en témoigne la production de CO2 
cumulée associée aux effets « priming » (Figure 39b). L’apport de digestat a entrainé un effet 
« priming » négatif intense dès le premier jour de l’incubation de -1,65 µgCO2-C.g-1.h-1 (Figure 
39a). Cet effet « priming » négatif correspond à une diminution de plus de 80% de la 
décomposition des matières organiques endogènes des sols par rapport aux témoins (Figure 
39a). L’effet « priming » négatif à la suite de l’apport en digestat s’est ensuite fortement réduit 
à partir du 10ème jour (Figure 39a) puis s’est maintenu à un faible niveau jusqu’à la fin de 
l’incubation.  L’effet « priming » négatif associé à l’apport de digestat a diminué de la 
décomposition de matières organiques endogènes de 0,80 mgC.gsolsec-1 sur la durée de 
l’incubation (Figure 39b). Cet effet priming « négatif » correspond à une diminution de 95% de 




Figure 39 : Effets « priming » pour l’incubation n°3 (a) Production de CO2-C associée aux effets « priming » (µg 
CO2-C.gsol sec-1.h-1). (b) Production de CO2-C cumulée associée aux effet « priming » (mgC.gsol sec-1) pour le maïs 
ensilage et le digestat. Les données sont moyennées. Les barres d’erreur figurent les écart-types. 
 
Les résultats de l’incubation n°3 sont similaires à ceux observés lors de l’incubation 
n°2 avec notamment : une plus grande stabilité des matières organiques du digestat par 








4.3.2.2. Evolution des concentrations en C, N et P dans les solutions de sol 
La concentration en Ctotal en solution dans les sols de la modalité Témoin diminue 
progressivement durant l’incubation passant de 112 mg.l-1 moins de 24h après l’incubation à 
65 mg.l-1 lors du dernier prélèvement (Figure 40a). La différence de concentration entre le 
premier et le dernier prélèvement est statistiquement significative (donnée non montrée). Avec 
une humidité massique de 29%, la quantité totale de Ctotal en solution dans les sols incubés 
de la modalité Témoin est évaluée à 16800 mg Ctotal par pot. La quantité de Ctotal prélevé par 
les Rhizons durant l’expérience est évaluée 3,8 mg Ctotal par pot. Le taux de prélèvement est 
négligeable (0,02%) par rapport à la quantité initiale de Ctotal en solution. Le prélèvement de la 
solution des sols a probablement eu des effets négligeables sur l’évolution des concentrations 
en Ctotal.  
La concentration en Ctotal en solution dans les sols de la modalité Sucre est plus de 200 
fois supérieure à celle de la modalité Témoin moins de 24h après son apport. Cette forte 
concentration (23 700 mg.l-1) est attribuée à la solubilité du sucre dans l’eau. Les 
concentrations en Ctotal en solution pour les modalités : Maïs, Digestat et Digestat brut sont 
respectivement 27, 6, et 4 fois plus importantes par rapport à la modalité Témoin, moins de 
24h apprès l’apport en produits organiques. En faisant l’hypothèse que l’intégralité du sucre 
est solubilisée, la proportion de matières organiques solubles dans les sols est évaluée à 13%, 
3% et 2% de la quantité de maïs, de digestat et de digestat brut apportés respectivement. Les 
concentrations en Ctotal ont diminuées de manière exponentielle durant l’incubation. Lors du 
dernier prélèvement (43ème jours après l’apport), les concentrations en Ctotal ne sont pas 
statistiquement différentes pour les modalités Témoin, Digestat, Digestat brut et Maïs. En 
revanche, la concentration en Ctotal de la modalité Sucre (177 mg.l-1) est statistiquement 
différente des autres modalités. 
Les concentrations en Ntotal pour les différentes modalités incubées sont pas 
statistiquement différentes lors du 1er prélèvement, 19 heures après le début de l’incubation 
(Figure 40b). Pour les modalités Témoin, Digestat et Digestat brut, la concentration en Ntotal 
dans la solution du sol augmente progressivement durant l’incubation. Lors du dernier 
prélèvement (43ème jours d’incubation), les concentrations en Ntotal sont statistiquement 
identiques pour les modalités Témoin et Digestat. En revanche, la concentration en Ntotal de la 
modalité Digestat brut est plus de 3 fois supérieure à celle de la modalité Témoin. Cette 
différence est statistiquement significative. Pour la modalité Maïs, les concentrations en Ntotal 
sont élevées lors du premier prélèvement puis diminuent fortement ; passant de 299 à 46 mg.l-
1 trois jours après le début de l’incubation. Les concentrations en Ntotal restent faibles pour la 
modalité Maïs durant l’incubation. Lors du dernier prélèvement, la concentration en Ntotal de la 
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modalité Maïs (50 mg.l-1) est statistiquement plus faible que celle de la modalité Témoin (181 
mg.l-1). Pour la modalité Sucre, la concentration en Ntotal est initialement importante puis 
diminue progressivement durant les 25 premiers jours de l’incubation ; passant de 298 à 118 
mg.l-1. Les diminutions des concentrations en Ntotal dans la phase liquide sont associées à 
l’immobilisation de l’N en raison de la forte activité biologique provoquée par la biodégradation 
du Sucre et des matières organiques du Maïs. Lors du dernier prélèvement, la concentration 
en Ntotal a augmenté par rapport aux prélèvements précédents atteignant un niveau équivalent 
à celui du début de l’incubation (339 mg l-1). Cette augmentation est associée à la mort et à la 
biodégradation des micro-organismes à croissance rapide en raison de l’épuisement du stock 
de Sucre apporté dans le sol ; libérant ainsi l’N immobilisé. 
Lors du 1er prélèvement, les concentrations en Ptotal sont relativement faibles et ne sont 
pas statistiquement différentes pour les modalités Témoin et Digestat Brut (1940 et 3208 µg.l-
1, Figure 40c). Lors du 1er prélèvement, les concentrations moyennes en Ptotal des modalités 
Digestat et Maïs sont respectivement 9 et 8 fois plus importantes (18 179 et 15 612 µg.l-1 
respectivement) que celle de la modalité Témoin. La concentration moyenne en Ptotal pour la 
modalité Témoin reste constante (statistiquement non différente) durant l’incubation. La 
concentration moyenne en Ptotal pour la modalité Maïs diminue rapidement entre le 1er et le 
4ème jour de l’incubation jusqu’à atteindre une concentration proche et statistiquement 
identique à celle de la modalité Témoin. La concentration moyenne en Ptotal pour la modalité 
Digestat diminue également jusqu’à devenir statistiquement identique (P < 0,07) à celle de la 
modalité Témoin après le 10ème jour d’incubation. La concentration en Ptotal de la modalité 
Digestat brut reste statistiquement constante durant l’incubation. Les quantités de solution 
prélevées ont été insuffisantes pour réaliser l’analyse de la concentration du Ptotal au début de 
l’incubation pour la modalité Sucre. Les concentrations mesurées lors de deux derniers 




Figure 40 : Evolution des concentrations en C total (a), en N total (b), en P total (c) dans les solutions des sols 
incubés, prélevées à l’aide de rhizons lors de l’incubation n°3. Les données sont moyennées. Les barres d’erreur 







4.3.2.1. Analyse des productions de CO2 pour l’incubation n°4 
La Figure 41a présente l’évolution de la production en CO2 des différentes modalités incubées. 
L’humidification des sols témoins de la modalité Témoin a été suivie d’un faible pic de 
production de CO2 contrairement aux incubations n°2 et 3. Pour l’incubation n°4, la production 
de CO2 pour la modalité Témoin lors des 24 premières heures de l’incubation est 1,4 fois 
supérieure à la production de CO2 lors du 140ème jours d’incubation (Figure 41a) alors que pour 
l’incubation n°3, la production de CO2 lors des premières 24h est 9 fois supérieure à celle 
après 140 jours d’incubation (Figure 37a). Ce faible pic de production est associé à la faible 
déstabilisation des matières organiques lors du prélèvement des échantillons de sol par 
carottage (Arias-Navarro et al., 2017). 
Les apports en maïs, en digestat, ou en sucre puis l’humidification des sols ont induit 
une augmentation importante de la production de CO2 par rapport aux témoins (Figure 41a). 
Le pic de production de CO2 est atteint dès la 2nd mesure réalisée 43 heures après 
l’humidification des sols pour la modalité Sucre ; et dès le 4ème jour pour les modalités Maïs et 
Digestats. Les productions de CO2 sont très similaires pour les différentes granulométries 
testées : 0,25 et 2 mm. Les pics de production de CO2 représentent 4,2, 4,6, 9,8, 12,4 et 26,0 
fois la production moyenne de CO2 des Témoins respectivement pour les modalités : digestat 
(0,25mm), digestat (2mm), maïs (0,25mm), maïs (2mm) et sucre. Les productions de CO2 ont 
ensuite diminué de manière logarithmique pour atteindre un niveau équivalent à celui des sols 
témoins entre 40 à 80 jours après le début de l’incubation en fonction des modalités. Les 
productions de CO2 pour l’ensemble des modalités ont ensuite faiblement diminué de manière 
identique que celle des témoins jusqu’à atteindre leurs niveaux minimums à la fin de 
l’incubation (140 jours). 
Durant l’expérience, la signature isotopique moyenne du CO2 produit par les sols 
témoins (Figure 41b) a été de -26,2 ‰ avec un écart type moyen de 1,10‰. Cette valeur est 
identique à celle mesurée sur des échantillons de sol par spectroscopie de masse (-26,1‰, 
Tableau 12). L’apport du sucre, des maïs et des digestats a entrainé une hausse du δ13C-CO2 
par rapport au Témoin (Figure 41b). Les valeurs maximums ont été atteintes entre le 2ème et 
le 7ème jour de l’incubation avec un δ13C-CO2 moyen de -13,0‰, -13,2‰ et -12,3‰ 
respectivement pour le sucre, les maïs et les digestats. Ces valeurs traduisent une forte 
décomposition des matières organiques apportées ayant un ratio δ13C de -11,9‰, -12,2‰ et 
de -13,9 respectivement (Tableau 7) (Figure 41c). Les ratios isotopiques du CO2 produit par 
les modalités amendées diminuent ensuite de manière linéaire jusqu’à atteindre un plateau à 
partir du 70ème jour d’incubation. Lors de la dernière mesure, les δ13C-CO2 des sols amendés 
sont statistiquement différents de celui des sols de la modalité Témoin (-26,6‰) avec des 
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valeurs de -25,0‰ pour le Sucre, -23,3‰ et -22,9‰ respectivement pour les modalités maïs 
0,25 et 2 mm respectivement, -21,2‰ et -21,8‰ respectivement pour les modalités digestat 
0,25 et 2 mm respectivement. 
Le cumul des productions de CO2 attribuées à la décomposition des matières 
organiques apportées permet d’évaluer le taux de biodégradation du sucre, des maïs 0,25 et 
2 mm, des digestats 0,25 et 2 mm à 73%, 66%, 37% et à 38% respectivement à l’issue de 
l’incubation (Figure 42). Les différentes granulométries testées n’ont pas eu d’influence 
statistiquement significative sur le taux de biodégradation des matières organiques apportées. 
La Figure 43 illustre l’évolution des effets « priming » durant l’incubation (a) et le cumul 
des effets « priming » durant l’incubation (b). L’ajout de sucre a entrainé un effet « priming » 
positif d’intensité variable (0 à 0,30 µgCO2-C.g-1.h-1) persistant sur la durée de l’incubation ; 
sauf lors du 4ème jour d’incubation ou un épisode d’effet priming négatif est observé (-0,90 
µgCO2-C.g-1.h -1, Figure 43a). A l’issue de l’incubation, le cumul des effets « priming » conduit 
à une augmentation statistiquement significative de la biodégradation des matières organiques 
endogènes par rapport au témoin de 0,14 mgC.gsol sec-1 (Figure 43b). L’ajout de maïs (avec une 
granulométrie de 0,25 ou de 2 mm) a entrainé un épisode d’effets « priming » négatifs lors des 
40 premiers jours de l’incubation puis positifs ensuite (Figure 43a). A l’issue de l’incubation, 
l’ajout de maïs n’a pas entrainé de modification significative de la biodégradation des matières 
organique endogènes par rapport au témoin (Figure 43b). L’ajout de digestat (avec une 
granulométrie de 0,25 et de 2 mm) a entrainé un épisode d’effets « priming » négatifs lors des 
60 premiers jours de l’incubation (-0,82 µgCO2-C.g-1.h-1 en moyenne) puis un faible effet 
priming négatif jusqu’à la fin de l’incubation (-0,17 µgCO2-C.g-1.h-1 en moyenne, Figure 43a) A 
l’issue de l’incubation, l’ajout de maïs a entrainé un modification significative de la 
biodégradation des matières organique endogènes par rapport au témoin de -0,31 mgC.gsol 
sec
-1 (Figure 43b). 
Les résultats de l’incubation n°4 sont similaires à ceux observés lors des incubations 
n°2 et 3 avec notamment : une plus grande stabilité des matières organiques du digestat par 
rapport au maïs (Figure 42) et un effet « priming » négatif induit par l’apport de digestat (Figure 
43). Ces résultats sont similaires pour différents digestats (« PlanET » et « Wagner »), pour 
différents sols (« Purpan » et « Tarn ») et pour différents modes d’incubation : au champ, en 





Figure 41 : Incubation n°4 (a) Cinétique de la production totale en CO2 (µCO2-C.g-1h-1). (b) Signature 
isotopique du CO2 émis par les sols amendés et témoins. (c) Proportion de la production totale de CO2 issue de 








Figure 42 : Stabilité des produits organiques apportés (Incubation n°4). Production cumulée de CO2-C attribuée à 
la minéralisation du produit organique apporté en pourcentage de la quantité de carbone apportée. Les valeurs 
sont moyennées. 
 
Figure 43 : Effets « priming » pour l’incubation n°4 (a) Production de CO2-C associée aux effets « priming » (µg 
CO2-C.gsol sec-1.h-1). (b) Production de CO2-C cumulée associée aux effet « priming » (mgC.gsol sec-1). Les données 
sont moyennées. Les barres d’erreur figurent les écart-types.
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4.3.2.1. Evolution des concentrations en C total, N total, N-NH4+ et N-NO3- dans les solutions 
de sol prélevées à l’aide de « Rhizons » lors de l’incubation n°4 
Les concentrations en Ctotal restent constantes entre le 10ème et le 75ème jours de 
l’incubation pour les modalités : Témoin, Maïs (0,25 et 2 mm), Digestat (0,25 mm) et Sucre 
(Figure 44a). Leurs concentrations moyennes pour les 4 prélèvements ne sont pas 
statistiquement différentes entre les différentes modalités (anova, non montrées) : 59,9 mgC.l-
1 pour le Témoin, 56,0 et 63,5 mgC.l-1 pour les maïs 0,25 et 2 mm respectivement, 67,3 mgC.l-
1 pour le digestat 0,25 mm et 61,3 mgC.l-1 pour le sucre. La concentration moyenne pour les 4 
prélèvements de la modalité Digestat 2 mm est statistiquement supérieure (89,9 mgC.l-1) aux 
autres modalités avec notamment une concentration relativement importante lors du 10ème jour 
d’incubation (144 mgC.l-1).  
Les concentrations en Ntotal restent constantes entre le 10ème et le 75ème jours de 
l’incubation pour l’ensemble des modalités (Figure 44b). Les concentrations moyennes pour 
les 4 prélèvements des modalités Ensilage 0,25 mm (262 mgN.l-1), Ensilage 2 mm (258 mgN.l-
1) et Sucre (224 mgN.l-1) sont statistiquement inférieures à la modalité Témoin (451 mgN.l-1). 
Les concentrations moyennes pour les 4 prélèvements des modalités Digestat 0,25 mm (400 
mgN.l-1) et 2 mm (379 mgN.l-1) ne sont pas statistiquement différentes de celle du Témoin.  
Les concentrations en N-NO3- dans les solutions prélevées évoluent de manières très 
similaires aux concentrations en Ntotal (Figure 44c). La relation entre ces deux concentrations 





Figure 44 : Evolution des concentrations en C total, N-NO3-, NH4+ dans les solutions, des sols incubés, prélevées 










4.3.3.1. Est-ce que les résultats concernant l’origine du stockage du carbone dans les sols à 
la suite de l’apport en produits organiques sont généralisables ? 
L’incubation n°2, dont les résultats sont repris dans le Tableau 17, a permis de mettre 
en évidence que le stockage de C induit par l’apport de digestat est plus important que celui 
induit par l’apport de maïs pour une quantité de C identique apportée au sol. Le stockage de 
C induit par l’apport du digestat est expliqué par la stabilité des matières organiques apportées 
au sol (59% du C apporté) et par le ralentissement de la biodégradation des matières 
organiques endogènes (effet « priming » négatif représentant -4% du C apporté). Au contraire, 
l’absence de stockage de C induit par l’apport de mais non digéré est expliqué par sa forte 
labilité (91% du C apporté a été minéralisé) et par l’augmentation de la biodégradation des 
matières organiques endogènes (effet « priming » positif représentant +13% du C apporté). 
Dans le cadre de l’incubation n°2, le plus grand stockage de C dans les sols induit par l’apport 
de digestat en comparaison avec le maïs non digérés permet de compenser l’émission de CO2 
associée à la digestion anaérobie lors de la combustion du biogaz. L’incubation n°2 a mis en 
évidence que la digestion anaérobie du maïs (avec une minéralisation estimée à 64%) puis 
l’apport au sol du digestat de maïs permet de réduire les émissions de C dans l’atmosphère 
de 27% par rapport à un scénario avec un retour au sol direct du maïs. 
Comme pour l’incubation n°2, les incubations n°3 et 4 mettent en évidence la plus 
grande stabilité des matières organiques apportées issues des digestats par rapport à celles 
issues du maïs (Tableau 17). Comme pour l’incubation n°2, les incubations n°3 et 4 mettent 
en évidence un effet « priming » négatif induit par l’apport des digestats et un effet « priming » 
nul à positif induit par l’apport des matières organiques labiles (maïs et sucre, Tableau 17). 
Ainsi, l’apport de digestat induit un stockage de C dans les sols significativement plus important 
en comparaison avec l’apport de maïs (Tableau 17). Ces constatations sont généralisables 
dans les différentes conditions testées : en modifiant l’origine (PlanET ou Wagner, Purpan ou 
Tarn) et le conditionnement (avec ou sans séchage, finesse de broyage) des produits 
organiques et des sols. Les valeurs absolues obtenues à la suite des apports en Digestats lors 
des incubations n°2, 3 et 4 sont très similaires (Tableau 17). Cependant, les valeurs absolues 
obtenues lors des incubations n°2, 3 et 4 différent fortement pour les produits organiques les 
plus labiles (maïs et sucre). Plusieurs hypothèses ont été explorées afin d’expliquer les 
différences des valeurs obtenues pour les modalités les plus labiles (maïs et sucre).
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Tableau 17 : Stockage ou déstockage de carbone induit par l’apport de différents produits organiques lors des incubations n°3 et n°4, exprimé en % du Carbone apporté 
initialement. Les données sont moyennées (n=4) avec l’écart type associé. Les lettres en capitales référent à la comparaison des traitements (au sein d’une même incubation) 
d’après le test Tukey (P < 0,05). Le (dé)stockage est décomposé en fonction de la stabilité des Matières Organiques (MO) apportées et des effet « priming », qui sont également 
exprimé en % du Carbone apporté. 
Incubation Modalité 
Stabilité des MO apportées 
(1) 
Effets « priming »* 
(2) 
(Dé)Stockage de C dans le sol 
(3) = (1) - (2) 
n°2 
Digestat PlanET 0,25 mm 59 ± 1 A - 4 ± 1 A + 63 ± 1 A 
Maïs PlanET 0,25 mm 9 ± 3 B + 13 ± 1 B - 4 ± 4 B 
Sucre 2 ± 2 C + 24 ± 2 C - 22 ± 2 C 
n°3 
Digestat brut Wagner 68 ± 10 A - 21 ± 3 A + 89 ± 9 A 
Digestat Wagner 0,25 mm 55 ± 10 A - 15 ± 10 A + 70 ± 9 A 
Maïs Wagner 0,25 mm 20 ± 7 B + 3 ± 7 B + 17 ± 12 B 
Sucre 9 ± absence B + 14 ± absence B - 5 ± absence B 
n°4 
Digestat PlanET 0,25 mm 62 ± 5 A - 17 ± 3 A + 79 ± 6 A 
Digestat PlanET 2 mm 59 ± 8 A - 16 ± 2 A + 76 ± 7 A 
Maïs PlanET 0,25 mm 30 ± 5 B + 1 ± 6 AB + 28 ± 8 BC 
Maïs PlanET 2 mm 35 ± 10 B - 2 ± 6 BC + 37 ± 10 B 
Sucre 26 ± 7 B + 11 ± 9 C + 15 ± 14 C 
* + / - : représente respectivement une augmentation ou une diminution de la minéralisation des matières organiques endogènes (effets 
« priming » positifs ou négatifs). 




La forte reproductibilité des résultats obtenus à la suite de l’apport des différents 
digestats testés lors des incubations permet d’exclure l’hypothèse d’une erreur de mesure ou 
de calcul et met en évidence la faible incidence des conditions testées (sol « Tarn » ou 
« Purpan », échantillons de sol remanié ou non remanié) sur le devenir des matières 
organiques apportées dans les sols. 
Un plus grand stockage de C pour des modalités maïs et sucre est observé pour les 
incubations n°3 et 4 par rapport l’incubation n°2 ; associé à la fois à une plus grande stabilité 
des matières organiques apportées et à la réduction de l’effet « priming » positif (Tableau 17). 
Ces résultats peuvent s’expliquer par une faible production de CO2 par rapport à la quantité 
de C théoriquement apporté. L’hypothèse qui semble la plus probable afin d’expliquer la faible 
production de CO2 par rapport à celle attendue est l’exportation des matières organiques 
labiles, dissoutes dans l’eau lors des prélèvements via les rhizons. Cette hypothèse n’a 
toutefois pas pu être pleinement prouvée puisque les sommes des quantités de C extrait via 
les rhizons sont relativement faibles (données non montrées) : 0,5%, 1,2% et 11% du C 
apporté initialement respectivement pour les modalités digestat, maïs et sucre lors de 
l’incubation n°3 et de l’ordre de 0,1% lors de l’incubation n°4. Il est cependant possible qu’une 
partie de la matières organiques dissoutes ai été minéralisées lors du délai entre le 
prélèvement et la congélation des échantillons (environ 1h pour l’incubation n°3 et 24h lors de 
l’incubation n°4). 
Les incertitudes associées au bilan de C pour les incubations n°3 et 4 ne permettent 
pas d’extrapoler les résultats obtenus pour comparer des émissions de CO2 entre un scénario 
avec ou sans digestion anaérobie du maïs préalablement à son retour au sol. 
4.3.3.2. En quoi l’évolution des concentrations en Ctotal, Ntot, NH4+, NO3-, et Ptot mesurées 
donnent des informations sur le devenir des produits organiques apportés et sur leur 
influence sur la fertilité des sols ? 
Les concentrations en Ctotal des solutions des sols issues des prélèvements réalisés 
lors de l’incubation n°4 sont faibles pour l’ensemble des modalités (66 mg l-1, Figure 44) et 
constantes ; et non corrélées avec la production de CO2 des sols (données non montrées). Le 
long délai entre leur prélèvement et leur congélation (>24h) a probablement été suffisant pour 
entrainer une minéralisation d’une part importante des matières organiques des solutions. Les 
concentrations en Ntot dans les solutions de l’incubation n°4 sont plus importantes que celles 
de l’incubation n°3 pour l’ensemble des modalités. Elles sont environ 2 fois plus importantes 
que celles de l’incubation n°3 pour les modalités Témoin (données non montrées). Les fortes 
concentrations en Ntot observées sont associées à la minéralisation des matières organiques 
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lors du délai entre leur prélèvement et leur congélation. Cette hypothèse est consolidée par la 
plus faible concentration en Ntot de la modalité Sucre par rapport à la modalité Témoin. L’Ntot 
des solutions de l’incubation n°4 est en moyenne à 90% sous forme de NO3- et à 1% sous 
forme de NH4+. 
La Figure 45 présente les corrélations entre les teneurs en Ctotal des solutions des 
sols prélevés à l’aide des rhizons et les mesures des productions de CO2 à un même 
moment lors de l’incubation n°3 ; sur l’ensemble de la gamme de concentration en Ctotal 
analysée (a) et sur une gamme de concentration en Ctotal inférieure à 5000 mg l-1 (b). Il existe 
une corrélation très forte entre la concentration du Ctotal en solution et la production de CO2 
avec (R² = 0,77, Figure 45a) où sans (R² = 0,93, Figure 45b) les valeurs extrêmes (> 5 000 
mg Ctotal l-1). Ces résultats mettent en évidence la labilité des matières organiques les plus 
solubles. La biodégradation des matières organiques n’est possible que si une enzyme et un 
substrat entrent en contact (Calvet et al., 2015). Pour qu’ils entrent en contact il est nécessaire 
qu’ils soient mobiles, c.à.d en solution dans la phase liquide du sol. Les transformations d’un 
substrat peuvent être dues aux enzymes endocellulaires et/ou exocellulaires. Dans le premier 
cas, le substrat doit pénétrer dans le corps microbien par diffusion moléculaire à travers un 
pore ; ce qui implique qu’il soit en solution et de petite taille (< 600 Da, Lehmann & Kleber, 
2015)). Dans le deuxième cas, les enzymes exocellulaires sont en majorité fixées sur les 
surfaces de la phase solide du sol. Pour que les réactions aient lieu, les molécules de substrat 
doivent être présentes en solution dans la phase liquide ou absorbées sur les surfaces de la 
phase solide afin de rencontrer les enzymes extracellulaires. Trinsoutrot et al. (2000) ont par 
exemple montré, lors d’une incubation de 7 jours en laboratoire à 20°C à partir de 47 résidus 
de végétaux, que la quantité de C minéralisé est presque proportionnelle à la quantité de 
composés hydrosolubles apportés. 
 
Figure 45 : Incubation n°3 - Corrélation entre les teneurs en Ctotal des solutions prélevées (Rhizon) et la 
production de CO2 mesurée (Picarro). (a) : Pour l'ensemble des mesures. (b) : Pour des concentrations en Ctotal 




La Figure 46 présente les corrélations entre les productions cumulées de CO2 et les 
teneurs en Ntotal des solutions du sol durant l’incubation n°3 pour l’ensemble des modalités. 
Pour la modalité Témoin, la production cumulée de CO2 est fortement corrélée (R² = 0,98), de 
manière logarithmique, avec l’augmentation de la concentration en Ntotal en solution dans les 
sols. Cette corrélation illustre la libération de Ntotal en solution associée à la minéralisation des 
matières organiques endogènes des sols. L’étanchéité du dispositif ne permet pas de pertes 
par lessivage et induit une accumulation de Ntotal dans la phase liquide. Les pertes gazeuses 
d’N par dénitrification sont considérées comme négligeables car les sols ne sont pas saturés 
en eau lors des incubations (Havlin, 2005). La forme logarithmique de la corrélation pour la 
modalité Témoin (Figure 46) est associée aux différences de C/N entre les matières 
organiques fortement labiles et celles peu labiles. Huang et al. (2011) ont montré que le C/N 
des matières organiques augmentent avec leur temps moyen de résidence évalué à partir 
d’analyses de leurs âges au 14C. Lors de l’incubation, les matières organiques minéralisées 
sont d’abord celles les plus labiles, ayant un ratio C/N faible entrainant une libération 
importante d’azote ; puis graduellement les matières organiques minéralisées sont celles les 
plus récalcitrantes, ayant un C/N plus important, entrainant une libération moindre d’azote. 
Pour la modalité Digestat 0,25 mm (Figure 46), la corrélation entre la production de CO2 et la 
concentration en Ntotal est forte (R² = 0,89, Figure 46). Les évolutions des concentrations en 
Ntotal en solution en fonction de la production cumulée de CO2 sont très similaires pour les 
modalités Témoin et Digestat. Par exemple, d’après les équations des corrélations, une 
production cumulée de CO2 de 0,2 mgC.gsol sec-1 entraine une concentration en Ntotal de 196 
mg.l-1 pour la modalité Témoin et de 187 mg.l-1 pour la modalité Digestat 0,25 mm. En 
revanche, pour la modalité Digestat « brut » (Figure 46), la libération d’N en fonction de la 
production de CO2 est proportionnellement plus importante en comparaison avec les modalités 
Digestat 0,25 mm et Témoin. La libération d’azote, en solution dans la phase liquide du sol, 
est associée à la nitrification de l’azote sous forme ammoniacale contenue dans le digestat 
« brut » (Tableau 7). 
L’apport de Maïs et de Sucre induit une forte augmentation de la concentration d’Ntotal 
en solution dans la phase liquide du sol par rapport au Témoin lors du premier prélèvement 
(299, 298 et 24 mg.l-1 respectivement, Figure 46). La première hypothèse envisagée explique 
cette libération d’N sous forme soluble par la biodégradation des matières organiques 
apportées et endogènes pour la modalité Maïs et uniquement à la biodégradation des matières 
organiques endogènes (effet « priming » positif, Figure 39) pour la modalité Sucre. Cette 
hypothèse reste toutefois incertaine puisque d’après la régression de la Figure 46 pour la 
modalité Témoin, une concentration de 300 mg.l-1 Ntotal en solution devrait être accompagnée 
d’une production de CO2 de 1 mgC.gsol sec-1 ; ce qui n’est pas le cas lors du 1er prélèvement 
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(Figure 46). Une seconde hypothèse est donc émise. L’apport de Maïs et de Sucre a pu 
entrainer une déstabilisation des matières organiques endogènes et une solubilisation de 
celles-ci en raison d’une diminution temporaire du pH du sol associée à une forte activité 
biologique (Andersson et al., 2000). Ainsi, l’Ntotal en solution mesurée lors du premier 
prélèvement serait de l’Ntotal sous forme organique associée aux matières organiques soluble. 
Cette hypothèse permet d’expliquer l’augmentation des concentrations en Ntotal soluble (Figure 
46) et l’effet « priming » positif observé pour les modalités Maïs et Sucre (Figure 39) car les 
matières organiques en solution sont potentiellement biodégradables (Figure 45). Afin de 
tester cette hypothèse, l’analyse de l’Ntotal sous forme organique et minérale a été réalisée 
pour les prélèvements de l’incubation n°4. Cependant, ces résultats ne sont pas exploitables 
car la durée entre le prélèvement des échantillons s’est révélée trop longue et a permis la 
minéralisation des matières organiques en solution prélevées (Figure 44). D’autres incubations 
avec des dispositif permettant de mesurer la production de CO2, l’évolution du pH du sol et 
des teneurs en C (et éventuellement de son δ13C), en N total et en N minéral de la phase 





Figure 46 : Corrélation entre la production cumulée de CO2 et la concentration en Ntot des solutions prélevées avec 





Le Digestat PlanET est 4,9 fois plus concentré en P que le Maïs PlanET par unité de 
C (Tableau 7). Ainsi, lors de l’incubation n°3, 0,13, 0,03, 0,00, et 0,12 mgP gsol sec-1 ont été 
apportés au sol par les modalités Digestat (0,25mm), Maïs (0,25 mm), Sucre et Digestat Brut 
respectivement. Pourtant, les concentrations en Ptotal dans les échantillons de phases 
liquides des sols ont augmenté dans des proportions similaires pour les modalités Maïs et 
Digestat par rapport à la modalité Témoin (Figure 40). Le phosphore du maïs est 
essentiellement contenu au sein des tissus sous forme organique. Lors de la digestion 
anaérobie, le phosphore organique est minéralisé sous forme d’ions phosphates solubles 
(H2PO4- et HPO42-) (Möller & Müller, 2012). L’augmentation du pH lors de la digestion 
anaérobie déplace l’équilibre chimique vers la formation de phosphate (H2PO4- → PO43-) et sa 
précipitation avec du calcium (Ca)-, du magnésium (Mg)-, du Fer (Fe)-, ou sous forme de 
struvite (MgNH4PO4) (Suzuki et al., 2002; Nelson et al., 2003; Christensen et al., 2009; Marcato 
et al., 2009; Hjorth et al., 2011). La forme précipitée du phosphore dans les digestats peut 
expliquer les teneurs identiques mesurées dans les phases liquides pour les modalités Témoin 
et Digestat brut (Figure 40c). Les plus fortes teneurs en Ptotal observées dans les échantillons 
de solution du sol pour la modalité Digestat (0,25 mm) par rapport au Témoin (Figure 40c) sont 
attribuées au phénomène de solvatation du phosphore précipité lors de l’humidification des 
sols. Les molécules des P-(Ca), -(Fe), -(Mg) sont ensuite adsorbées par les argiles et les 
matières organiques des sols expliquant ainsi la diminution des teneurs en Ptotal (Figure 40c). 
La forte augmentation de la teneur en P dans la phase liquide des sols amendés avec du Maïs 
par rapport au Témoin (Figure 40c) est attribuée à son acidité (Tableau 7) qui a potentiellement 
pu dissoudre des minéraux contenant du P. Les teneurs en P dans la phase liquide des sols 
amendés sont rapidement (entre 10 à 40 jours) identiques à celles du sol Témoin non amendé 
consolidant ainsi les résultats d’autres expériences ayant conclues à l’absence de différence 
d’effet fertilisant P court terme avant et après la digestion anaérobie (Loria et al., 2007; Möller 
& Stinner, 2010; Bachmann et al., 2011, 2014). L’absence de différence sur la valeur 
fertilisante P avant et après méthanisation peut s’expliquer par la conservation du P durant la 
digestion anaérobie et par le phénomène de dissolution progressive des stocks en P dans les 







En ce qui concerne le devenir des matières organiques dans les sols, les tendances 
observées lors de l’incubation n°2 ont été confirmées lors des incubations n°3 et 4 avec : 
• Un stockage de C induit par l’apport de digestat de maïs plus important que 
celui induit par l’apport de maïs non digéré pour une quantité identique de C 
apporté au sol ; 
o Pour le digestat, l’important stockage de C est expliqué par une forte 
stabilité des matières organiques apportées et un effet priming 
« négatif » ; 
o Pour le maïs, le stockage de C moins important est expliqué par une 
faible stabilité des matières organiques apportées et un effet priming 
« nulle » à faiblement « positif ». 
Cependant, les prélèvements d’échantillons de la phase liquide des sols lors des 
incubations n°3 et 4 ont conduit à l’exportation de matières organiques dissoutes faussant 
ainsi le bilan de matière du cycle du carbone entre l’atmosphère et la pédosphère. Ce biais 
n’a pas permis de valider la reproductibilité des résultats de l’incubation n°2 d’un point de vue 
quantitatif. L’incubation n°2 avait permis de conclure que l’augmentation du stockage de C 
dans les sols amendés avec des digestats de maïs par rapport aux sols amendés avec du 
maïs permet à minima de compenser les émissions de CO2 induites par la méthanisation. 
Cependant, les biais méthodologiques des incubations n°3 et 4 n’ont pas permis de valider ce 
résultat. 
Les prélèvements d’échantillons de la phase liquide des sols ont permis de mettre en 
évidence :  
• La relation forte entre la solubilité des matières organiques apportées et leur 
biodégradabilité. La faible biodégradabilité des matières organiques des 
digestats peut être associée à leur faible solubilité (Figure 42). 
• Le lien entre l’activité microbienne et l’évolution des teneurs en N dissous à la 
suite de l’apport en matières organiques. L’apport de digestat induit une faible 
augmentation de l’activité microbienne et une augmentation progressive des 
concentrations en Ntotal en solution dans les sols. Au contraire, l’apport de maïs 
non digéré induit une forte solubilisation initiale d’N dissous puis une forte 
immobilisation associée à l’importante activité microbienne. 
• Les concentrations en P dans la solution des sols est identique à court terme 
(environ 10 jours) à la suite de l’apport en digestat et en maïs. 
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4.4. L’analyse des communautés de micro-organismes des sols après l’apport 
en produits organiques et leur lien avec les effets « priming » observés 
4.4.1. Introduction 
L’acquisition de connaissances sur les facteurs déterminant le devenir des matières 
organiques dans les sols est un axe de recherche important en agronomie afin d’améliorer les 
services écosystémiques du retour au sol des produits organiques. La compréhension des 
interactions entre les microorganismes, les matières organiques et les pratiques culturales 
sont indispensables afin de répondre à cette problématique. Ainsi, de nombreuses études ont 
été réalisées afin d’élucider l’influence des nombreux facteurs sur les processus microbiens 
impliqués dans le cycle du carbone dont notamment : la composition biochimique des produits 
organiques (Gaillard et al., 2003), la biodisponibilité du C et de l’N (Nicolardot et al., 1994; 
Lundquist et al., 1999), la biodisponibilité du P (Kwabiah et al., 2003), le travail du sol 
(Pankhurst et al., 2002), le chaulage (Rangel‐Castro et al., 2005) etc. Ces travaux permettent 
d’estimer et de modéliser le cycle du carbone à partir de l’activité microbienne globale 
dépendant des paramètres du milieu tel que le type de sol, les caractéristiques biochimiques 
des matières organiques, les pratiques culturales, le climat etc. (Andriulo et al., 1999; 
Balesdent et al., 2000). Toutefois, la majorité des études sont basées sur une évaluation 
quantitative globale comme : la biomasse microbienne, le taux de respiration, l’activité 
enzymatique ou les émissions de C et/ou d’N, considérant ainsi les communautés 
microbiennes comme une « boite noire » fonctionnelle. L’implication des différentes 
communautés microbiennes dans le devenir des matières organiques et l’influence de 
l’environnement sur celles-ci reste assez peu connue ; notamment en raison de la très grande 
diversité des communautés, de leurs nombreuses interactions réciproques avec le milieu et 
de la difficulté de mesurer quantitativement et qualitativement ces communautés. Le 
développement des techniques d’analyses des différents taxons de microorganismes par les 
approches moléculaires basées sur l’ADN (ou ARN) extrait du sol (Pascault et al., 2010, 2013) 
et sur l’analyses des PLFA ; parfois couplées aux méthodes de marquage isotopique 
(Nottingham et al., 2009) permettent de mieux comprendre leurs rôles. 
L’objectif de l’analyse des communautés de micro-organismes des sols à l’issue des 
incubations est de déterminer si l’apport de différents produits organiques induit une pression 
de sélection persistante malgré le retour de l’activité microbienne au niveau du sol non 
amendé. La modification des communautés microbiennes actives à l’issue des incubations 
pourra être mise en relation avec les effets « primings » réels observés. 
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Les échantillons de sol ont été prélevés (puis congelés à -80°C avant d’être analysés) 
à l’issue des incubations n°2 et 4 ; 178 et 142 jours après l’apport des produits organiques 
respectivement (Figure 47). La méthode d’analyse des phospholipides (PLFA) est présentée 
dans le chapitre : « Matériel et méthodes ». 
 
Figure 47 : Plan d’expériences des incubations n°2 et 4 
4.4.2. Résultats 
4.4.2.1. La biomasse microbienne des sols 
La Figure 45 illustre le cumul des PLFA attribués aux microorganismes des sols. Ce 
cumul est un indicateur de la biomasse microbienne des sols relatif aux modalités testées. Les 
biomasses microbiennes pour les sols Témoins, non amendés, sont statistiquement identiques 
avec en moyenne 1693 et 1132 nmol.gsol sec-1 pour les incubations n°2 et 4 respectivement. Les 
biomasses microbiennes sont identiques pour l’ensemble des modalités à l’issue de 
l’incubation n°2 (Figure 45). A l’issue de l’incubation n°4, seule la biomasse microbienne pour 
la modalité Digestat (0,25mm), évaluée à 2293 nmol.gsol sec-1, est statistiquement plus élevée 
que celle de la modalité Témoin. L’absence de différences dans les quantités de biomasses 
microbiennes peuvent s’expliquer par le faible niveau de production de CO2 à l’issue des 
incubations (Béghin-Tanneau et al., 2019), Figure 41), témoignant d’une faible activité 
microbienne et donc de populations potentiellement réduites. 
L’ordre de grandeur des cumuls obtenus sont similaires à ceux obtenus par Quideau 
et al. (2016) dont la méthode d’extraction a été utilisée. Les valeurs observées dans la 
littérature sont extrêmement variables ; jusqu’à un facteur 1000 (Patra et al., 2008; Johansen 
et al., 2013; Pezzolla et al., 2015). Cette variabilité peut s’expliquer par la diversité des sols 
étudiés et de leur traitement et par l’absence de norme pour l’analyse des phospholipides. Par 






Figure 48 : Cumul des PLFA (nmol.g-1 de sol sec) pour chacune des modalités à l’issue des incubations n°2 et n°4. 
Les données non moyennées (n=4) avec l’écart type associé. Les lettres en capitales référent à la comparaison 
des traitements d’après le test Tukey (P < 0,05). 
 
Figure 49 : Analyse en Composantes Principales (ACP) des teneurs en PLFA extraits qui ont été attribués aux 
microorganismes du sol pour chacun des individus incubations n°2 et 4 
Incubation n°2 
Incubation n°4 
Incubation n°2 Incubation n°4 
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4.4.2.2. La structure des PLFA attribués aux microorganismes du sol 
La Figure 49 présente les graphiques des Analyses en Composantes Principales 
(ACP) des teneurs en PLFA pour les différentes modalités à l’issue des incubations n°2 et 4. 
La somme des axes F1 et F2 représentent 84% et 82% de la variabilité totale du jeu de 
données respectivement pour les incubations n°2 et 4. Etant donné le nombre important de 
variables explicatives, il n’est pas possible de définir clairement un axe d’après les variables 
qui le caractérisent. Pour les axes F1 des deux incubations, les cosinus carrés sont supérieurs 
à 0,70 pour plus de la moitié des variables. Ces ACP ne permettent pas de segmenter 
clairement les différentes modalités en fonction des PLFA. Pour l’incubation n°4, des groupes 
assez homogènes semblent toutefois se dessiner pour les individus appartenant à une même 
modalité. 
4.4.2.3. La structure taxonomique des communautés microbiennes des sols 
La Figure 50 présente, pour chacune des modalités à l’issue des incubations n°2 et 4, 
l’abondance relative des différents taxons de microorganismes déterminés à partir des PLFA 
bioindicateurs. La variabilité par modalité est faible avec un coefficient de variation moyen pour 
l’ensemble des taxons de microorganismes et sur les deux incubations de 8% (donnée non 
montrée). L’abondance relative des différents taxons de microorganismes pour les modalités 
Témoins pour les incubations n°2 et 4 est proche avec une différences moyenne de 17% 
(donnée non montrée). Ces éléments conforte l’hypothèse de la robustesse de la méthode 
d’extraction et d’analyse ainsi que le choix des PLFA bio-indicateurs.  
Les différences inter-modalités et notamment par rapport au témoin sont plus 
marquées pour l’incubation n°4 par rapport à l’incubation n°2 (Figure 50). Ces différentes plus 
marquées sont attribuées aux durées d’incubations différentes. L’incubation n°2 a durée 
presque 40 jours de plus soit 25% plus longtemps ; ce qui a été potentiellement été suffisant 
pour un retour des communautés microbiennes proche de la normale. 
La structure des communautés microbiennes des modalités Digestat (0,25 et 2 mm) à 
l’issue des incubations n°2 et 4 sont très proches de la modalité Témoin sauf pour les 
Actinobactéries où leur abondance sont significativement moindre. En revanche, à l’issue de 
l’incubation n°4, la structure des communautés microbiennes des modalités Maïs sont 
différentes de la modalité Témoin. L’abondance des protozoaires et des champignons est 
significativement plus élevée dans les sols des modalités Maïs par rapport aux sols de la 
modalité Témoin. Au contraire, l’abondance des actinobactéries et des bactéries à G+ sont 
significativement plus élévées dans les sols des modalités Maïs par rapport au Témoin. 
L’abondance des microorganismes de la modalité Sucre suit les même tendance que les 




Figure 50 : Abondance relative des différents groupes de microorganismes (en % du cumul des PLFA attribués aux 
microorganismes du sol) 
 
4.4.3. Discussion 
Les protozoaires, communément associés d’un point de vue fonctionnel à la prédation 
de la bactériomasse des sols (Gobat et al., 2003), sont signifitivement plus représentés dans 
les modalités Maïs (0,25 et 2 mm) par rapport au Témoin à l’issue des incubations n°2 et 4 
(Figure 50). Cette surreprésentation peut être mise en relation avec la forte activité biologique 
induite par l’apport de maïs ayant certainement augmentée la bactériomasse lors des 
premières semaines d’incubation. L’augmentation de la bactériomasse a probablement induit 
un développement des microorganismes bactériophages tels que les protozoaires. Une 
tendance similaire d’augmentation de l’abondance des bactériophages, mais dans des 
proportions moindres, est observée pour la modalité Sucre. Cette moindre proportion peut 
s’expliquer par un épuisement plus rapide de la resource carbonée entrainant un 





Les actinobactéries sont des bactéries filamenteuses à Gram+ historiquement 
qualifiées d’Actinomycétes en raison de leurs filaments ramifiés évoquant un mycélium (Gobat 
et al., 2003). Les actinobactéries sont notamment impliquées dans la dégradation des matières 
organiques complexes de type lignocellulosique (Suela Silva et al., 2013; Větrovský et al., 
2014). Les actinobactéries sont significativement plus représentées dans les sols de la 
modalités Témoin et dans les sols de la modalité Digestat pour l’incubation n°2 uniquement 
(Figure 50). Cette surreprésentation est probablement en lien avec leur capacité à biodégrader 
les matières organiques les plus récalcitrantes (Větrovský et al., 2014). Il est également 
possible d’associer la moindre représentation des actinobactéries pour les modalités Maïs et 
Sucre à un phénomène de compétition avec les champignons comme observé par (Nuccio et 
al., 2013). 
Les champignons des modalités Maïs et Sucre sont significativement sur-représentés 
par rapport aux autres modalités à l’issue de l’incubation n°4. A l’issue de l’incubation n°2, 
cette tendance n’est pas significative. Ces observations peuvent être mises en relations avec 
l’effet « priming » réel observé pour ces modalités (Figure 43) ; car les processus à son origine 
font intervenir la stimulation des microorganismes oligotrophiques ayant une stratégie à 
croissance lente (K) tels que les champignons (Figure 9, Kuzyakov, 2010). Lors d’une 
incubation destinée à mesurer les effets «priming » induit par l’apport de paille de blé (marquée 
au 14C), Bell et al. (2003) ont associé l’effet « priming » positif observé au développement des 
champignons et plus particulièrement à l’augmentation du ratio champignons sur bactéries 
après 31 jours. De la même manière, une augmentation significative du ratio 
Champignons/Bactérires est observée pour les modalités Maïs et Sucre à l’issue de 
l’incubation n°4 (Figure 51). Cette augmentation n’est pas présente à l’issue de l’incubation 
n°2. L’influence du développement des champignons sur l’effet « priming » réel est expliqué 
par la croissance de leurs filaments permettant aux hyphes mycéliens d’augmenter le volume 
de sol colonisé et ainsi de favoriser la biodégradation des matières organiques endogènes 
(Fontaine et al., 2011). 
Les bactéries à Gram- sont plutôt associées à une stratégie de croissance rapide (r) et 
à la consommation des matières organiques les plus labiles (Bastian et al., 2009; Nottingham 
et al., 2009; Fanin et al., 2014; Blagodatskaya et al., 2014). Les prélévements de sol sont 
probablement trop tardifs (178 et 142 jours après l’apport en produits organiques 
respectivement pour les incubations n°2 et 4) pour pouvoir mettre en évidence des différences 
significatives entre les modalités. La modification d’abondance de ce taxon est probablement 
intervenu lors des première semaines de l’incubation comme mesuré par Nottingham et al. 
(2009) après l’apport de maïs, par Blagodatskaya et al. (2014) après l’apport de cellulose et 
par Pezzolla et al. (2015) après l’apport de digestat. 
183 
 
Les bactéries à Gram+ sont plutôt associées à la décomposition des matières 
organiques les moins labiles (Fierer et al., 2003; Kramer & Gleixner, 2008; Blagodatskaya et 
al., 2014). Ainsi, le ratio entre l’abondance des bactéries à Gram+ et des bactéries à Gram- 
peut être interprété comme un indicateur de la biodisponibilité des matières organiques des 
sols (Figure 51). Le faible ratio G+/G- observé pour les modalités Maïs est plutôt synonyme 
d’une plus grande biodisponibilité des matières organiques. Ce résultat peut être mis en 
relation avec l’effet « priming » positif réel observé pour la modalité Maïs. 
 
Figure 51 : Ratios Bactéries G+/G- et Champignons/Bactéries à l’issue des incubations n°2 et 4 
Au-delà de la comparaison des moyennes de l’abondance relative des différents 
taxons, la Figure 52 présente l’Analyse en Composantes Principales (ACP) pour chacun des 
individus (sols). L’ACP permet de mettre en évidence l’influence de l’apport de différents 
produits organiques sur les groupes taxonomiques des microorganismes des sols. Les 
individus appartement aux sols non amendés (Témoin) sont caractérisés par leurs 
abondances en actinobactéries et en bactéries à Gram+. Les individus appartenant aux sols 





des sols non amendés avec toutefois une plus grande l’abondance des Bactéries à Gram-. 
Les sols amendés avec des matières organiques labiles comme l’ensilage de maïs ou du sucre 
voient leurs abondances en champignons et en protozoaires augmenter par rapport aux sols 
non amendés. L’abondance en champignons et en protozoaires est associée à la 
l’augmentation des communautés microbiennes ayant une stratégie de croissance rapide lors 
des premières semaines des incubations (Kuzyakov, 2010). Cette sucession de différents 
types de microorganismes permet de mettre en évidence l’aspect dynamique de la notion de 
biodiversité. 
 
Figure 52 : Analyse en Composantes Principales (ACP) des abondances des différents groupes de 
microorganismes par modalités pour les incubations n°2 et 4 
 
4.4.4. Conclusion 
Ces résultats mettent en évidence que les apports en matières organiques influencent 
à court et à moyen terme (jusqu’à 6 mois après un apport) la composition des communautés 
microbiennes du sol. La modification de la composition des communautés microbiennes a pu 
être mise en relation avec la modification du cycle du carbone dans les sols à travers les effets 
« priming » mesurés. Malgré sa résolution taxonomique limitée, la méthode de mesure des 
communautés microbiennes par extraction des PLFA est particulièrement adaptée pour 
étudier les communautés microbiennes actives lors du prélèvement. Il serait intéressant 
d’analyser l’évolution des PLFA au cours du temps lors des incubations. 
 


































5. Caractéristiques des matières organiques des produits 
apportés et des sols amendés (méthode d’analyse Rock Eval 
6) 
Les analyses des matières organiques ont eu pour objectif d’’évaluer le déterminisme 
pouvant exister entre les caractéristiques des produits organiques et : la stabilité de leurs 
matières organiques dans les sols, et les caractéristiques des matières organiques des sols à 
l’issue des incubations. 
Les matières organiques ont été caractérisées en fonction : de leur teneur en carbone 
organique total (TOC), de leurs Indices Hydrogène (IH) et Oxygène (IO) et des Index I et R 
correspondant à la proportion de matières organiques labiles et récalcitrantes respectivement.  
Une modalité « Biochar » consistant à l’apport de maïs ensilage pyrolysé a été ajoutée 
lors de l’incubation n°5 afin d’élargir la diversité des produits organiques étudiés. Les matières 
organiques du biochar se sont révélées très peu biodégradables (0,36% des matières 
organiques apportées biodégradées après 56 jours d’incubation, données non montrées), 
stimulant peu l’activité microbienne (absence d’effet « priming » après 56 jours d’incubation, 
données non montrées) et augmentant fortement le stock en carbone.  
5.1. Les effets de la digestion anaérobie et de la pyrolyse sur les 
caractéristiques des matières organiques apportées 
5.1.1. Les teneurs en TOC des produits organiques 
Les teneurs en TOC calculées à partir de l’analyse Rock Eval 6 (Tableau 18) sont 
similaires à celles obtenues par l’analyse élémentaire sauf pour le biochar de maïs (Tableau 
8). Elles sont inférieures de : -14%, -17%, -5%, -1%, -51% par rapport aux résultats des 
analyses élémentaires respectivement pour les modalités Maïs PlanET, Maïs Wagner, 
Digestat PlanET, Digestat Wagner, Biochar de maïs. Cette sous-estimation de l’analyse Rock 
Eval, comme également observée par Disnar et al. (2003) et Saenger et al. (2013), est 
associée à la moins bonne performance du détecteur FID pour la mesure des composés 
hydrocarbonés lors de l’analyse Rock Eval par rapport au système LECO (cellule infrarouge) 
utilisé lors de l’analyse élémentaire. Plus spécifiquement, pour le biochar de maïs, la différence 
importante peut provenir de la surestimation de la proportion de composés minéraux lors des 
calculs. A partir d’une certaine température, les composés carbonés émis sont associés 
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notamment à la décomposition des carbonates (Figure 21). Dans le cas des biochar, la 
quantité de carbonate est négligeable et les composés carbonés émis à hautes températures 
sont potentiellement issus de la décomposition de matières organiques très stables 
thermiquement. Enfin, il est également probable que les matières organiques pyrogéniques 
ne se décomposent qu’à des températures supérieures à 700°C. 
5.1.2. Les indices hydrogènes et oxygènes des produits organiques 
Les indices hydrogènes (IH) et oxygènes (IO) sont proches pour les Maïs PlanET et 
Wagner (442 et 456 mgHC.gTOC-1, 207 et 213 mgCO2.gTOC-1 respectivement). Les indices 
hydrogènes dépendent de la nature des composés organiques constituant le produit. Par 
exemple, une indice hydrogène élevé implique une forte proportion de composés riches en 
hydrogènes tels que les longues chaines alkyl comme les lipides ou les composés « O-alkyl-
C » comme la cellulose. Au contraire, des faibles indices hydrogènes impliquent la présence 
de composés pauvres en hydrogène ; comme les composés aromatiques par exemple 
(Saenger et al., 2013). Ainsi, l’IH et l’OI des maïs mesurés peut s’expliquer par la proportion 
de différents constituants tel que : des hydrates de carbone, des protéines et des lipides. La 
cellulose a par exemple des ratios IH et OI de 589 mgHC.gTOC-1 et de 168 mgCO2.gTOC-1 
respectivement (Carrie et al., 2012). Au contraire, le sucrose a des ratios IH et OI de 144 
mgHC.gTOC-1 et de 245 mgCO2.gTOC-1 (Carrie et al., 2012). La diversité des constituants 
d’un végétal étant très importante, il n’est pas possible de définir sa composition à partir 
seulement des deux indices IH et IO.  
Au-delà de discriminer les matières organiques en fonction de leurs sources, ces 
indices sont également utilisés pour caractériser la fraction organique des sédiments récents 
et des tourbes ; notamment concernant leur stabilité biologique (Gasse et al., 1994; Patience 
et al., 1996; di-Giovanni et al., 1998; Marchand et al., 2003; Sanei et al., 2005; Hare et al., 
2014). Conformément aux tendances de la littérature, l’IH diminue en fonction du degré de 
maturation. Les IH des matières organiques digérées (351 et 354 mgHC/gTOC respectivement 
pour les digestats PlanET et Wagner) sont plus faibles que ceux des maïs. L’IH du biochar de 
maïs, potentiellement très stable biologiquement, est très faible (15 mgHC/gTOC). Les IH des 
matières organiques des sols Purpan et Tarn (168 et 208 mgHC/gTOC respectivement) sont 
intermédiaires entre ceux des végétaux frais ou digérés et celui d’une matière pyrolysée, 
témoignant d’un mélange de tissus végétaux et de matières organiques plus ou moins 
stabilisées. Les IO suivent globalement la même tendance à l’exception du Digestat PlanET 
(238 mgHC/gTOC) ayant un IO plus élevé que celui du Maïs PlanET (207 mgHC/gTOC). L’IO 
est plus difficile à corréler avec la stabilisation des matières organiques car certains processus 
de maturation impliquent une oxydation lente entrainant un enrichissement en matières 
189 
 
organiques avec des groupes fonctionnels oxygénés, en particuliers des groupes -COOH et -
OH (Zech et al., 1997; Lützow & Kögel-Knabner, 2010). 
5.1.3. Les Index-I et -R des produits organiques 
En complément des indices IH et IO, Sebag et al. (2016) ont proposé les Index-I et -R 
destiné à caractériser les matières organiques en fonction de leurs stabilités thermiques. 
L’Index-I représente la proportion de matières organiques labiles thermiquement et l’Index-R 
représente la proportion de matières organiques récalcitrants thermiquement. Les Index-I des 
maïs PlanET et Wagner sont élevés : 0,83 et 0,88 respectivement et les Index-R sont faibles 
(0,21 et 0,19). Ces valeurs sont caractéristiques des tissus de végétaux (Sebag et al., 2016). 
Les valeurs des Index-I et -R des digestats sont quant à elles caractéristiques des litières et 
des horizons organiques (Sebag et al., 2016). Les valeurs des Index-I et -R du biochar sont 
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395 354 169 0,50 0,34 
Biochar de 
maïs 
371 15 41 0,27 0,96 








Les matières organiques avant digestion sont moins stables thermiquement que les 
matières organiques après digestion et le classement des produits organiques en fonction de 
leur index R (Tableau 18) : Biochar > Digestat > Maïs est le même qu’en fonction de leur 
stabilité dans les sols (Tableau 17). Ces résultats mettent en évidence la potentielle utilisation 
de l’index R des matières organiques apportées pour prédire leur stabilité dans les sols. 
Cependant, le nombre de produits organiques testés dans le cadre de cette étude n’est pas 
suffisant pour modéliser la relation entre l’index -R et la stabilité des matières organiques 




5.2. L’analyse des caractéristiques des matières organiques des Luvisols 
Des échantillons de sols ont été prélevés à l’issue des incubations n°4 et 5 afin de 
déterminer si l’apport de produits organiques a modifié leur statut organique. 
 
Figure 53 : Plan d’expérience des incubations n°4 et 5 
5.2.1. Comparaison des teneurs en C organique (TOC) des sols à l’issue des 
incubations 
A l’issue des incubations n°4 et 5 (Figure 53), après 142 et 56 jours d’incubation 
respectivement, les teneurs en C organique (TOC) ne sont pas statistiquement différentes 
pour les modalités : Témoin, Sucre et Maïs (Figure 54). L’apport de sucre ou de maïs n’a pas 
conduit à une augmentation significative des teneurs en C dans les sols. L’apport de Digestat 
ou de Biochar a conduit à une augmentation significative des teneurs en TOC (Figure 54). La 
variabilité des teneurs observée pour les modalités Maïs et Digestat de l’incubation n°4 est 
attribuée au manque d’homogénéité du mélange sol/produit organique associée au dispositif 
d’incubation par carottage avec une incorporation des produits organiques seulement sur les 
trois premiers centimètres. 
La Figure 55 présente les corrélations entre les teneurs en C organique à (TOC, 
évaluées par Rock Eval 6) à l’issue des incubations et les teneurs en C estimées à partir de 
l’analyse élémentaire (Tableau 13) et des mesures du CO2 produit durant les incubations 
permettant d’évaluer la quantité de C stockée ou déstockée des sols (Tableau 17). Les 
corrélations sont élevées (R² = 0,90) et confirment les bilans de masse du C réalisés à partir 




Figure 54 : Distribution en boite à moustache des teneurs en C organique (TOC) des sols à l’issue des incubations 
n°4 et 5, évaluées par l’analyse Rock Eval 6 
 
Figure 55 : Corrélations entre les teneurs en C organique (TOC, évaluées par Rock Eval 6) est les teneurs en C 
estimées à partir des mesures du CO2 produit durant les incubations permettant de quantifier le stockage de C 
dans les sols. 
5.2.2. Comparaison des indices hydrogène (IH) et oxygène (IO) des sols à l’issue des 
incubations 
Les résultats des deux paramètres Rock Eval 6 associés à la composition chimique 
des matières organiques (IH et IO) sont présentés par la Figure 56 pour les échantillons de 
produits organiques et de sols analysés. Des études ont montré que les indices IH et IO sont 
bien corrélés avec les ratios atomique H/C et O/C, et par conséquent qu’un diagramme IH :IO 
est comparable à un diagramme : « van Krevelen » (Espitalié et al., 1977; Vandenbroucke & 
Largeau, 2007). Un diagramme de type « van Krevelen » permet d’illustrer la transformation 
progressive des composés organiques ; associée aux phénomènes et déshydrogénation et 
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d’oxydation (Lützow et al., 2006, Figure 56). D’après les résultats obtenus par Matteodo et al. 
(2018), placés sur la Figure 56, les valeurs d’IH des matières organiques des sols diminuent 
progressivement depuis des valeurs élevées (supérieures à 350 mg HC/gTOC) pour les tissus 
des plantes et les litières de surface jusqu’à des valeurs faibles (inférieures à 250 mg 
HC/gTOC) pour les horizons les plus profonds (supérieurs à 30 cm de profondeurs). Les 
valeurs d’OI augmentent progressivement depuis les litières jusqu’aux horizons les plus 
profonds (Figure 56). 
A l’issue de l’incubation n°4 (sol/site Tarn), les valeurs des indices hydrogènes (IH) 
sont significativement différentes pour toutes les modalités (Figure 56 et Figure 57). Les sols 
ayant reçu un produit organique ont des valeurs d’IH plus élevées par rapport aux Témoin (208 
mg HC/gTOC) avec des valeurs moyennes de 283, 263 et 245 respectivement pour les 
modalités Digestat, Ensilage de Maïs et Sucre. Ces résultats sont similaires avec ceux de 
l’incubation n°5 (Figure 56 et Figure 57) à l’exception de la modalité Biochar qui présente un 
IH significativement plus faible que celui de la modalité Témoin. 
 
Figure 56 : Positionnement des produits organiques et des sols au sein du pseudo-van Krevelen diagramme, en 
fonction des Indice Hydrogènes (IH) en mg HC/gTOC et Oxygènes (IO) en mgCO2/gTOC, relativement aux 




Figure 57 : Distribution en boite à moustache des Indices Hydrogène (IH) des échantillons de sols prélevés à l'issue 
des incubations n°4 et 5. Les lettres en capitale illustre les résultats des tests de comparaison des moyennes Tukey 
(P < 0,05). 
Deux aspects peuvent expliquer les valeurs IH plus importantes des sols ayant reçu 
des produits organiques : la quantité des matières organiques apportées restant dans les sols 
à l’issue de l’incubation et la valeur IH des matières organiques apportées. La bonne 
corrélation entre les teneurs en C organique (TOC, évaluées par Rock Eval 6) et les indices 
hydrogènes (IH) (en l’absence de la modalité Biochar, Figure 58) permet de mettre en 
évidence l’importance de la stabilité des matières organiques apportées dans la modification 
des valeurs IH par rapport au Témoin. Comme les matières organiques des digestats, des 
ensilage de maïs et du sucre ont des valeurs d’IH plus élevées que celles des matières 
organiques endogènes des sols (Figure 56) leur stockage entraine une augmentation des 
valeurs IH des sols amendés. A l’inverse comme la valeur IH du biochar est plus faible que 
celle des matières organiques endogènes du sol (Figure 56), son apport et son stockage 
entraine une diminution de la valeur moyenne IH des sols amendés avec du biochar (Figure 
58). Malgré des valeurs d’IH des digestats plus faibles que celles des ensilage de maïs (Figure 
56), les valeurs d’IH des sols amendés avec des digestats sont significativement plus 
importantes par rapport aux sols amendés avec du maïs ensilage (Figure 57) mettant en 
évidence une stabilité bien plus importante des matières organiques des digestats par rapport 
aux maïs ensilages. Les valeurs d’IH des matières organiques étant susceptibles d’évoluer 
durant leur évolution dans le sol, il n’est pas possible d’évaluer la proportion des matières 
organiques apportées stockées dans les sols. La double origine (héritée et acquise) des 
valeurs IH et IO rend difficile une analyse plus poussée des résultats obtenus par rapport aux 
valeurs obtenues par Matteodo et al. (2018) présentées dans la Figure 56. Par exemple, les 
indices IH des Témoin des sols Purpan et Tarn sont plutôt faibles pour des échantillons 
prélevés sur une profondeur de 10 cm (Figure 56). Il est difficile d’attribuer ce résultat aux 
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différences de végétation entre les sols de cette étude et ceux de Matteodo et al. (2018) et/ou 
à un travail du sol en profondeur ayant mélangé les horizons et/ou à des processus d’évolution 
des matières organiques différents. 
 
Figure 58 : Corrélations entre les teneurs en C organique (TOC, évaluées par Rock Eval 6) est les indices 





5.2.3. Comparaison des index -I et -R des sols à l’issue des incubations 
L’Index-I représente la proportion de matières organiques labiles thermiquement et 
l’Index-R représente la proportion de matières organiques récalcitrantes thermiquement. 
Relativement aux mesures réalisées par Matteodo et al. (2018) intégrées dans la Figure 59, 
les valeurs des index -I et -R des sols de la modalité Témoin se situent à l’intermédiaire entre 
l’horizon de surface « topsoil » (0 à 30 cm) et l‘horizon profond subsoil (30 à 60 cm). Ces 
observations, cohérentes avec les valeurs IH et IO (Figure 56), confortent l’hypothèse d’un 
travail du sol ayant mélangé les horizons organiques (O) et arable (A). Ce mélange des 
horizons est ancien pour la parcelle du sol Purpan, prairie naturelle depuis plus de 40 ans, et 
plus récent pour la parcelle du sol Tarn qui est conduite en semis direct depuis 10 ans. 
A l’issue des incubations, les index-I et R des matières organiques des sols sont 
statistiquement identiques à la modalité Témoin pour les modalités Sucre et Biochar et 
statistiquement différents pour les modalités Maïs et Digestat (Figure 60 et Figure 60). Les 
matières organiques des sols amendés avec du maïs et du digestat sont caractérisées par un 
Index-I plus fort et un Index-R plus faible par rapport aux sols de la modalité Témoin. Cette 
observation peut s’expliquer par la présence des matières organiques apportées résiduelles 
dans les sols amendés. Les index I des matières organiques apportées sont plus élevés que 
celui des matières organiques endogènes des sols et vice versa pour les index R (Figure 59). 
L’absence de différence significative des index I et R entre les sols des modalités Maïs et 
Digestat peuvent s’expliquer par : les différences de stabilité des matières organiques 
apportées et les différences des index I et R. Les matières organiques des Digestats sont 
biologiquement très stables dans les sols (Tableau 17) et leurs index I et R sont peu différents 
de ceux d’un sol non amendé. Au contraire, les matières organiques des Maïs sont 
biologiquement peu stables dans les sols (Tableau 17) mais leurs index I et R sont très 
différents de ceux d’un sol amendé. Au total, l’influence de leurs apports sur les index I et R 
des matières organiques des sols amendés sont similaires (Figure 60).  
L’ajout de biochar n’a pas entrainé de modification significative des Index -I et -R 
malgré sa forte stabilité et des Index -I et -R très différents de ceux des sols Témoins (Figure 
60). Ce résultat peut s’expliquer par la stabilité thermique très importante du biochar ne 
permettant pas la caractérisation de l’ensemble de sa matière organique par la méthode Rock 





Figure 59 : Diagramme des Index-I et -R des produits organiques et des sols à l’issue des incubations n°4 et 5, 
relativement aux mesures réalisées par (Matteodo et al., 2018) 
 
Figure 60 : Distribution en boite à moustache des Index-I (a) et -R (b) des échantillons de sols prélevés à l'issue 
des incubations n°4 et 5. Les lettres en capitale illustre les résultats des tests de comparaison des moyennes Tukey 






































6. Les effets de la digestion anaérobie des produits organiques 
apportés sur le complexe adsorbant et la structure des 
Luvisols 
La stabilité des agrégats et la Capacité d’Echange en Cations Effective (CECE) des 
sols incubés ont été mesurées à l’issue des incubations 2 et 3 après 178 et 265 jours 
d’incubation respectivement et sur des réplicas lors de l’incubation 5 après 12 et 55 jours 
d’incubation (Figure 61). Les échantillons de sol qui ont été incubés proviennent du même lot 
du sol Purpan. 
 
Figure 61 : Plan d’expériences des incubations n°2, 3 et 5 
 
Lors de l’incubation n°5, une modalité avec l’apport de biochar de maïs a été introduite. 
Cette modalité a pour objectif d’évaluer l’effet de l’apport d’un produit organique très peu 
biodégradable (0,36% des matières organiques apportées biodégradées après 56 jours 
d’incubation, données non montrées), stimulant peu l’activité microbienne (absence d’effet 
« priming » après 56 jours d’incubation, données non montrées) mais augmentant fortement 





6.1. Les effets des apports en produits organiques sur le complexe adsorbant 
des sols 
L’étude bibliographique a souligné l’absence de référence concernant l’effet de l’apport 
de digestat sur le complexe d’adsorption des sols. La CECE des sols amendés par l’apport de 
digestat pourrait être augmentée en raison :  
• Du stockage en matières organiques dans les sols à la suite de l’apport en 
digestats ; 
• De la CECE des matières organiques des digestats.  
6.1.1. Résultats 
6.1.1.1. Effet des apports en produits organiques sur la Capacité d’Echange en Cations 
Effective (CECE) des sols 
L’apport de maïs, de digestat et de sucre induit une augmentation de la CECE des sols 
comparativement à la modalité Témoin (Tableau 19). L’augmentation croît, en fonction des 
modalités, dans l’ordre suivant : Sucre = Maïs < Digestat. L’augmentation des CECE pour les 
modalités Digestat PlanET et Wagner sont durables puisqu’elles sont supérieures 
respectivement de 44%, 44%, 44% et 30% par rapport aux Témoins, 11, 55, 178 et 265 jours 
après l’apport. Les augmentations des CECE qu’entraine l’apport de maïs ou de sucre ne sont 
pas durables puisque leurs valeurs sont statistiquement identiques à celles des Témoins à 
l’issue des incubations n°2 et 3. L’apport de biochar ne modifie pas la CECE du sol 
comparativement au Témoin (Tableau 19). 
Pour la modalité Témoin, correspondant au sol Purpan non amendé, la CECE 
moyenne mesurée lors de l’incubation n°5 (11ème jour d’incubation) est significativement 
supérieure de 24% aux CECE mesurées lors pour les incubations n°5, 2 et 3 correspondants 
à des durées d’incubation de 55, 178 et 265 jours respectivement (Tableau 19, résultat du test 














PlanET Wagner PlanET Wagner 
5 
11 7,1 C 10,3 A - 8,0 B - 8,2 B 7,3 C 
55 5,7 C 8,1 A - 6,6 B - 6,3 B 5,7 C 
2 178 5,8 B 8,3 A - 5,9 B - 6,2 B - 
3 265 5,9 B - 7,7 A - 6,3 AB - - 
Tableau 19 : Capacité d’Echange en Cations Effective au pH du sol à l’issue des incubations n°5, 2 et 3 (CECE, en 
cmolc+.kgsolsec-1). Les lettres en capitales référent à la comparaison des traitements d’une même incubation d’après 
le test Tukey (P<0,05). 
 











(Ca + Mg + 
K + Na) 
n°5 
(11 jours) 
Témoin 74,5 A 12,5 A 3,7 D 0,9 B 91,6 A 
Digestat 
PlanET 
53,8 B 11,9 A 11,4 A 11,7 A 88,8 A 
Maïs PlanET 74,8 A 13,8 A 6,2 C 1,4 B 96,1 A 
Sucre 56,3 B 10,0 B 3,0 D 0,8 B 70,2 B 
Biochar 70,88 A 13,0 A 7,9 B 1,0 B 92,7 A 
n°2 
(178 jours) 
Témoin 82,2 A 13,9 A 4,9 C 0,9 B 101,9 A 
Digestat 
PlanET 
73,3 A 15,7 A 13,3 A 15,0 A 117,3 A 
Maïs PlanET 81,4 A 14,0 A 9,4 B 0,9 B 105,2 A 
Sucre 87,8 A 13,0 A 4,6 C 0,8 B 106,3 A 
n°3 
(265 jours) 
Témoin 95,5 A 15,4 A 6,2 B 0,8 A 117,9 A 
Digestat 
Wagner 
82,6 A 18,4 A 16,6 A 0,9 A 117,9 A 
Maïs Wagner 91,8 A 16,5 A 8,2 B 0,8 A 112,4 A 
Tableau 20 : Cations échangeables (en % de la CECE), Cations basiques échangeables (en % de la CECE) et 
Taux de saturation (Somme de Ca, Mg, K et Na en % de la CECE) au pH des sols à l’issue des incubations n°5, 2 




6.1.1.2. Effet des apports en produits organiques sur les cations échangeables et sur le taux 
de saturation  
Pour la modalité Témoin, le complexe adsorbant est considéré comme saturé à l’issue 
des incubations n°5, 2 et 3, soit après 11, 178 et 265 jours d’incubation car le taux de saturation 
est proche de 100% (Tableau 20). Les différents taux de saturation mesurés à l’issue des 
incubations n°5, 2 et 3 : 91,6%, 101,9%, 117,9% ne sont pas statistiquement différents 
(résultat du test Tukey non montré). La saturation du complexe adsorbant est cohérente avec 
la faible acidité du pH (6,7) des échantillons du sol Purpan (Tableau 5, Duchaufour, 2001). Le 
complexe adsorbant est majoritairement saturé par les cations bivalents calcium. Les cations 
monovalents potassium et sodium sont très minoritaires.  
Le taux de saturation du complexe adsorbant est identique pour les modalités Maïs et 
Digestat à l’issue des incubations n°5, 2 et 3 (Tableau 20).  
L’apport de sucre diminue ponctuellement le taux de saturation lors de l’incubation n°5, 
à l’issue du 11ème jour d’incubation (Tableau 20). Cette diminution du taux de saturation (de 
24% par rapport au témoin) est accompagnée par une diminution des proportions des charges 
cationiques échangeables de 24%, 20%, 19% et 11% par rapport au Témoin respectivement 
pour le calcium, le magnésium, le potassium et le sodium. 
L’apport de digestat Wagner (incubation 3) modifie la composition du complexe 
adsorbant en multipliant par 2,7 la proportion de potassium échangeable observée sur le 
Témoin (Tableau 20). Ce résultat est confirmé par les incubations n°2 et 5, avec l’apport de 
digestat PlanET, à l’issue desquelles les proportions en potassium échangeable sont 
respectivement 3,1 et 2,7 fois plus importantes que celles des Témoins. On peut noter qu’avec 
l’apport du digestat PlanET, les proportions de sodium échangeable ont été largement 
augmentées en multipliant par 12 et 15 respectivement celles observées sur les Témoins à 
l’issue des incubations n°2 et 5. 
6.1.2. Discussion 
Les apports de digestat, de maïs ou de sucre ont induit une augmentation de la CECE 
des sols amendés par rapport aux sols non amendés. En revanche, l’apport de biochar 
n’entraine pas de modification de la CECE. 
L’augmentation de la CECE des sols, entrainée par l’apport des digestats PlanET et 
Wagner est attribuée à la CECE intrinsèque de leurs matières organiques (Tableau 21). Les 
CECE des digestats PlanET et Wagner sont de 89,9 et de 103,2 cmolc+.kg-1 respectivement 
(Tableau 21). A titre de comparaison, les CEC des matières organiques stables des sols sont 
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estimées entre 200 à 500 cmolc+.kg-1 (Duchaufour, 2001). L’apport de digestat PlanET a été 
de 15,3 g.kgsol-1 lors de l’incubation n°2, soit une augmentation potentielle de la CECE du sol 
amendé de 1,4 cmolc+/kgsol-1. Cette valeur est proche de l’augmentation de la CECE observée 
(+3,2 cmolc+/kgsol-1, Tableau 19) 11 jours après l’apport du digestat PlanET en comparaison de 
la modalité Témoin. La CECE intrinsèque des digestats est attribuée à la création, durant la 
digestion anaérobie, de charges électriques négatives portées par les matières organiques 
oxydées (Calvet et al., 2015). Le complexe d’absorption créé durant la digestion est insaturé 
avec des taux de saturation de 51 et de 29% de la CECE respectivement pour les digestats 
PlanET et Wagner. Deux hypothèses peuvent expliquer cette insaturation de la CECE des 
digestats : la CECE créée est plus importante que la quantité de cations libérés lors de la 
minéralisation des matières organiques et/ou le taux de saturation calculé est faussé par la 
non prise en compte des ions NH4+ présents dans le digesteur (Möller & Müller, 2012) et 
potentiellement fixés sur le complexe adsorbant.  
La composition du complexe adsorbant du digestat PlanET est caractérisé par une 
forte proportion de sodium (22% de la CECE). Cette forte proportion de sodium est attribuée 
à l’utilisation de soude afin de compenser l’acidogenèse au sein du digesteur induite par la 
digestion d’une ration uniquement composée de maïs. La présence de soude dans le digestat 
PlanET est artificielle et ne reflète pas le fonctionnement normal d’un digesteur à la ferme. Le 
complexe adsorbant du digestat Wagner, issu d’une installation à la ferme, n’a pas de sodium 
(Tableau 21). La conduite du digesteur Wagner ne nécessite pas l’utilisation de soude puisque 
son pH est tamponné par l’ajout de fumier dans sa ration. L’importante proportion de potassium 
au sein des complexes adsorbants des digestats PlanET et Wagner (23 et 22% de la CECE 
respectivement) est attribuée à la forte proportion de potassium au sein des maïs utilisés pour 
le rationnement des digesteurs (Tableau 7). L’addition de la CECE des digestats à la CECE 
des sols Témoins permet d’expliquer l’augmentation des proportions en potassium (et en 
sodium pour la modalité PlanET) au sein des complexes adsorbants des sols amendés 
(Tableau 20). A l’inverse, l’augmentation de la CECE induite par l’apport de sucre (Tableau 
19) et la faible quantité de cations apportés (Tableau 7) conduit à une diminution du taux de 
saturation du complexe adsorbant (Tableau 20). 
Les CECE des matières organiques des maïs et du sucre sont nulles (Tableau 21). 
L’augmentation transitoire de la CECE induite par l’apport dans les sols de maïs et de sucre 
est attribuée à la création, durant la biodégradation des matières organiques dans le sol, de 
charges électriques négatives portées par les matières organiques oxydées (Calvet et al., 
2015). Cette augmentation de CECE est transitoire en raison de la faible stabilité des matières 
organiques apportées par le maïs et le sucre (Tableau 17). 
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La valeur négative pour la modalité biochar est attribuée à un biais méthodologique 
(Tableau 21). La centrifugation appliquée à la solution d’extraction n’a pas permis de précipiter 
l’ensemble des particules de matières organiques faussant ainsi la mesure de la concentration 
en cobalthexamine par spectroscopie d’adsorption. Il est probable que la CECE du biochar 
soit nulle, en cohérence avec l’absence de différence de la CECE entre les sols amendés avec 
le biochar et les sols non amendés (Tableau 19). L’absence de biodégradation des matières 
organiques du biochar dans les sols ne permet pas la création de charges électriques 
négatives. La CEC des biochars récemment produits est en général faible (Slavich et al., 2013; 
Ding et al., 2014) mais augmente une fois qu’ils sont amendés au sol en raison de 
l’augmentation des groupes fonctionnels oxygénés sur leur surface associés à des processus 
biotiques et abiotiques (Liang et al., 2006; Cheng et al., 2006). La durée d’incubation des sols 
a été probablement trop courte pour observer une modification de la CEC du sol à la suite de 
l’apport de biochar. 
 Produit organique CECE Ca Mg K Na 
Taux de saturation CECE 
(Ca + Mg + K + Na) 
Digestat 
PlanET 89,9 A 2 A 4 A 23 A 22 A 51 A 
Wagner 103,2 A 2 A 6 A 20 A 0 B 29 B 
Maïs 
PlanET 1,4 B 
- 
Wagner -0,3 B 
Sucre 1,9 B 
Biochar -24,3 C 
Tableau 21 : Cations échangeables (en % de la CECE), cations basiques échangeables (en % de la CECE) et taux 
de saturation (Somme de Ca, Mg, K et Na en % de la CECE) au pH des produits organiques apportés (séchés, 
broyés, tamisés). Les lettres en capitales référent à la comparaison des modalités d’après le test Tukey (P<0,05). 
Les cations basiques échangeables dosés n’ont pas pu être exprimés en % de la CECE pour les produits 
organiques dont la CECE est inférieure ou égale à zéro (valeurs aberrantes).   
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6.2. Evolution de la stabilité structurale au cours de la décomposition des 
produits organiques 
L’objectif est de comparer l’effet améliorant sur la stabilité structurale de l’apport de 
digestats de maïs par rapport à l’apport de maïs. Cet effet améliorant serait potentiellement 
moins élevé pour les digestats en raison : 
• de la plus faible biodégradabilité des matières organiques résiduelles de la 
digestion anaérobie entrainant une plus faible activité microbienne ; 
• de la présence de cations monovalents dans les digestats. 
6.2.1. Résultats 
La présentation des résultats est scindée en deux parties. La première partie a pour 
objectif de préciser la signification des différents tests de stabilité structurale utilisés à travers 
l’interprétation des résultats pour les sols non amendés. La seconde partie présente les 
résultats obtenus pour les sols amendés. 
6.2.1.1. Evolution de la stabilité structurale des sols de la modalité contrôle  
Trois tests ont été appliqués afin de rendre compte du comportement des agrégats du 
sol dans les différentes conditions climatiques et hydriques que l’on peut rencontrer à la 
surface du sol (Figure 62):  
• par désagrégation mécanique (agitation dans l’eau d’agrégats préalablement 
humectés dans l’éthanol) ; 
• par humectation lente (à l’eau par capillarité) ; 






Figure 62 : Evolution de la stabilité des agrégats pour la modalité Témoin, en l’absence d’apport de produit 
organique, pour le sol Purpan lors des incubations n°5, 2 et 3 après 12, 55, 188 et 265 jours d’incubations ; exprimée 
d’après le Diamètre Moyen Pondéral après désagrégation (DMP). Les données sont moyennées. Les barres 




Sur l’ensemble des mesures de la stabilité réalisées pour les échantillons de sols non 
amendés (Témoin, Figure 62), le diamètre moyen pondéré à la suite du test d’humectation 
lente est significativement 1,8 fois plus important par rapport au test de l’humectation rapide. 
Le principal mécanisme de désagrégation associé à l’humectation des agrégats est 
l’éclatement provoqué par l’augmentation de la pression interne de l’air piégé (Le Bissonnais, 
1996). L’immersion des agrégats secs dans l’eau est un test permettant d’évaluer le 
comportement de la structure des sols secs en cas d’une humidification rapide lors d’un orage 
d’été par exemple (Le Bissonnais, 1996). L’humectation lente par capillarité permet de tester 
le comportement de matériaux secs soumis à des pluies modérées. Lorsque la vitesse 
d’humectation est lente, l’éclatement des agrégats est partiel. Il est moins destructif que 
l’humectation rapide et permet donc de discrimer les sols très peu stables. 
Sur l’ensemble des mesures de la stabilité réalisées pour la modalité Témoin (Figure 
62), le diamètre moyen pondéré à la suite du test de désagrégation mécanique est 
significativement 3,3 fois plus important que celui observé lors du test de l’humectation rapide. 
L’immersion des agrégats dans un liquide moins polaire que l’eau, et miscible à l’eau, tel que 
l’éthanol permet d’évacuer l’air des micropores et ainsi d’éviter le phénomène d’éclatement 
lors de la réhumectation. Ce traitement est moins destructif que les deux premiers car il ne fait 
pas intervenir le mécanisme d’éclatement. Le traitement par désagrégation permet de tester 
la cohésion mécanique des matériaux humides.  
Un classement permettant de qualifier la stabilité des agrégats et par extension leur 
sensibilité à la battance et à l’érosion en fonction de la moyenne des trois tests a été proposé 
par Le Bissonnais et Arrouays (1997). Sur l’ensemble des mesures de la stabilité réalisées 
pour la modalité Témoin (Figure 62), le diamètre moyen pondéré pour les trois tests est de : 
1,26, 1,30, 0,90 et 0,95 respectivement après des durées d’incubation de 12, 55, 178 et 265 
jours. Ces valeurs placent l’horizon de surface du sol Purpan (préalablement tamisé à 5 mm) 
dans la catégorie des sols moyennement stables, avec une apparition potentiellement 
fréquente d’une croute de battance et un risque variable d’érosion en fonction des paramètres 
climatiques et topographiques. Les diamètres moyens pondérés des trois tests permettent de 
mettre en évidence une diminution significative (P < 0,05) de la stabilité des agrégats après 
plus de 5 mois d’incubation (Figure 62). Le test de désagrégation mécanique est 
moyennement corrélé avec les tests d’humectation lente et rapide (R² = 0,53 et 0,45 
respectivement, Tableau 22) alors que les deux tests par humectation sont bien corrélés entre 
eux (R² = 0,77, Tableau 22). Ces résultats illustrent l’effet seuil et notamment plafond du test 
de désagrégation mécanique. Une stabilité maximum a été atteinte durant les incubations en 
ce qui concerne le test de désagrégation mécanique ; ne permettant pas une bonne 
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discrimination. Pour cette raison, les résultats des trois tests ne seront pas moyennés dans 
les paragraphes à suivre. 
Tableau 22 : Coefficients de détermination (R²) des régressions linéaires réalisées entre les trois tests pour 










 0,53 0,45 
Humectation lente   0,77 
Humectation rapide    
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6.2.1.2. Evolution de la stabilité structurale des sols amendés 
Les résultats de la mesure de la stabilité des agrégats pour les incubations n°5, 2 et 3 
à des durées différentes après l’apport en produits organiques (5, 55, 178 et 265 jours 
respectivement) sont présentés par la Figure 63. Dès le 12ème jour après l’apport des produits 
organiques, l’augmentation de la stabilité des agrégats est significative par rapport aux sols 
Témoin. La stabilité des agrégats pour les modalités Maïs et Sucre augmente fortement pour 
atteindre un Diamètre Moyen Pondéral (DMP) pour les trois tests de 2,3 et 2,5 mm 
respectivement. D’après Le Bissonnais (1996), un DMP moyen sur les trois tests supérieur à 
2,0 mm correspond à des agrégats très stables rendant le risque de battance très faible. 
L’apport de digestat augmente le DMP moyen sur les trois tests de 19% par rapport au Témoin. 
Cette augmentation est significative pour les tests d’humectation lente et rapide qui permettent 
une meilleure discrimination (Le Bissonnais, 1996). L’apport de biochar augmente le DMP 
moyen sur les trois tests de 10% par rapport au Témoin. Cette différence est significative 
seulement pour le test d’humectation lente.  
Lors du 55ème jour d’incubation, les DMP pour les modalités Maïs et Sucre diminuent 
par rapport au 12ème jour atteignant en moyenne 2,1 et 2,5 mm. La diminution du DMP pour 
ces modalités est particulièrement marquée pour les tests par humectation. La modalité 
Digestat voit le DMP de ses agrégats augmenter par rapport à la précédente mesure ; 
atteignant une valeur 33% supérieure à celle du Témoin. La différence entre les modalités 
Témoin et Digestats est significative pour les trois tests (P < 0,05). Le DMP des agrégats de 
la modalité Biochar évolue peu par rapport au Témoin. Il est en moyenne, sur les trois tests, 
supérieure de 6% à celui des Témoins. 
Les mesures des stabilités à l’issue des incubations n°2 et 3, après 178 et 265 jours 
respectivement, montrent des résultats similaires. La stabilité des agrégats des modalités Maïs 
et Sucre reste significativement supérieure à celle des Témoin. La stabilité des agrégats de la 





Figure 63 : Evolution de la stabilité des agrégats pour l’ensemble des modalités testées, pour le sol Purpan lors 
des incubations n°5, 2 et 3 après 12, 55, 188 et 265 jours d’incubations ; exprimée d’après le Diamètre Moyen 
Pondéral après désagrégation (DMP). Les données sont moyennées. Les barres d’erreur illustrent les écart-types. 




6.2.2.1. L’augmentation de l’activité biologique à la suite des apports en produits organiques 
induit l’augmentation de la stabilité des agrégats des sols 
L’augmentation de la stabilité des agrégats semble corrélée avec la labilité des produits 
organiques apportés (Figure 63). La mesure des coefficients de détermination (R²) et les 
coefficients directeurs (a) des régressions linéaires réalisées entre la stabilité des agrégats et 
la production cumulée de CO2 sur les 10 jours précédant l’issue des incubations (x) permet de 
tester cette hypothèse (Tableau 23). Lors de l’incubation n°5, après 12 jours d’incubation, la 
stabilité des agrégats est fortement corrélée avec l’activité biologique. Les valeurs des 
coefficients de détermination (R²) sont de 0,9, 0,9 et 0,7 respectivement pour les humectations 
rapide et lente et pour la désagrégation mécanique (Tableau 23). La moins bonne corrélation 
pour le test de désagrégation mécanique s’explique par « l’effet plafond » avec une stabilité 
structurale maximum atteinte (Le Bissonnais, 1996). Après 55 jours d’incubation, les valeurs 
des coefficients de détermination (R²) restent élevées avec : 0,9, 0,8 et 0,6 respectivement 
pour les humectations rapide et lente et pour la désagrégation mécanique (Tableau 23). 
Cependant, les valeurs des coefficients directeurs sont environ 6 fois plus élevés après 55 
jours d’incubation par rapport au 12ème jour traduisant la persistance de la stabilité des agrégats 
malgré la diminution de l’activité microbienne. Cette observation est confirmée à l’issue des 
incubations n°2 et 3 où les coefficients de détermination sont quasi nuls et le plus souvent les 
coefficients directeurs très élevés (Tableau 23). 
L’augmentation de la proportion des cations monovalents potassium (et du sodium 
pour le digestat PlanET) dans le complexe d’adsorption des sols amendés par les digestats 






Durée après l'apport en 
produits organiques 
(jours) 
f(x) : Stabilité des agrégats 
Humectation rapide 
(DMP en mm) 
Humectation lente 
(DMP en mm) 
Désagrégation mécanique 
(DMP en mm) 
R²* a** R²* a** R²* a** 
n°5 
12 0,9 1,0 0,9 0,9 0,7 0,4 
55 0,9 5,6 0,8 5,9 0,6 2,3 
n°2 178 0,0 0,2 0,0 1,6 0,3 5,9 
n°3 265 0,4 16,1 0,6 33,6 0,3 19,0 
*Coefficient de détermination (R²) 
**Coefficient directeur (a) 
Tableau 23 : Coefficients de détermination (R²) et coefficients directeurs (a) des régressions linéaires réalisées entre la production cumulée de C sur les 10 jours l’issue des 





6.2.2.2. Les agents agrégeants générés par l’activité biologique expliquent la persistante de la 
stabilité structurale des sols amendés 
D’après Abiven (2004), l’activité biologique est à l’origine de l’amélioration de la stabilité 
structurale à la suite de l’apport en produits organiques (Figure 63 et Tableau 23) mais ce sont 
les facteurs agrégeants qui expliquent la persistance de cette amélioration dans le temps. Un 
modèle en trois phases permet d’expliquer cet persistance. Lors de la première phase, l’activité 
biologique induite par les différents produits organiques pouvant être apportés va générer des 
agents agrégeants. Les agents agrégeants identifiés sont les polysaccharides extraits à l’eau 
chaude, la longueur des hyphes mycéliens, et la biomasse microbienne. La quantité de 
facteurs agrégeants et le volume de sol concerné vont être plus importants lorsque l'activité 
biologique est forte. Les champignons se développant lors de cette première phase sont 
particulièrement efficaces pour produire des polysaccharides dont l’action est peu durable en 
raison de leur biodégradabilité. La phase 2 correspond au développement d'hyphes mycéliens 
sur des substrats particuliers comme la cellulose. Le turn-over de la microflore est moins rapide 
que lors de la phase 1 et les hyphes restent en place plus longtemps. Ces champignons créent 
un maillage qui rend stable les particules lors de l'application de contraintes fortes. Les 
polysaccharides toujours présents dans le sol ou récemment excrétés stabilisent les agrégats 
sous des contraintes d'intensité faible. La phase 3 correspond à l’état final de la stabilité des 
agrégats, dont la durabilité et l’intensité dépend du nombre, de l’efficacité et de la sensibilité à 
la biodégradation des facteurs agrégeants présents dans les sols amendés.  
La corrélation positive entre les teneurs en polysaccharides et la stabilité des agrégats 
à l’issue de l’incubation n°2, 178 jours après l’apport en produits organiques, (Figure 64) valide 
l’existence de la relation entre la stabilité structurale et les facteurs agrégeants de le cadre de 
notre étude. Toutefois, la relation entre la stabilité structurale et la longueur des hyphes 
mycéliens n’a pas pu être testée via la méthode utilisée par Abiven (2004) et les corrélations 
sont faibles à nulles entre les teneurs en PLFA associés au taxon des champignons à l’issue 
de l’incubation n°2 et la stabilité des agrégats (Figure 65). Il serait pertinent de déterminer si 
l’abondance en champignon évaluée par la mesure des PLFA est corrélée avec la longueur 





Figure 64 : Corrélations entre les teneurs en polysaccharides des sols à l’issue de l’incubation n°2 et la stabilité des agrégats 
 



































L’objectif de ce travail était d’évaluer les conséquences de la digestion anaérobie d’un 
produit organique sur différentes propriétés de l’horizon de surface de Luvisols cultivés. Cet 
objectif s’inscrit dans le cadre du développement de la filière méthanisation en Europe et de 
l’enjeu du maintien de la fertilité des Luvisols cultivés dans un contexte de changement 
climatique. 
6.3. Principaux résultats de cette étude 
L’étude bibliographique a mis en lumière un manque de connaissances concernant les 
effets de la digestion anaérobie sur les propriétés amendantes des produits organiques. Ces 
dernières sont définies comme leurs capacités à améliorer les propriétés physiques, chimiques 
et biologiques des sols. Elles ont été évaluées plus spécifiquement pour le maïs et le digestat 
de maïs dans notre étude par : 
• L’activité microbienne ; 
• Le stockage du carbone ; 
• La stabilité biologique des matières organiques apportées ; 
• Les effets « priming » ; 
• La structure des communautés microbiennes ; 
• Les teneurs en azote et phosphore dans la phase liquide ; 
• La stabilité structurale des agrégats ; 
• Le complexe adsorbant. 
Au terme de notre travail, la synthèse qui suit propose une mise en relation des différents 
effets des apports en produits organiques sur les propriétés des sols (Figure 66). 
L’activité microbienne a été évaluée par la production de CO2 des sols. Les apports de 
maïs ont induit une activité microbienne plus importante par rapport aux apports de digestats 
de maïs, notamment lors des premières semaines d’incubation. La mesure du potentiel 
méthanogène du maïs a permis de conclure que les émissions de CO2 induites lors de la 
méthanisation sont compensées par la plus faible production de CO2 des sols amendés par le 
digestat de maïs par rapport aux sols amendés par le maïs (incubation n°2). Cependant, ce 
résultat n’a pas pu être confirmé pour les incubations n°3 et 4 car le prélèvement d’échantillons 
de la phase liquide des sols a conduit à l’exportation de matières organiques dissoutes 
faussant ainsi le bilan de matière du cycle du carbone. La durée de l’incubation n°5 n’a pas 
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été suffisante pour évaluer la différence de production de CO2 entre les sols amendés avec le 
digestat de maïs et ceux avec le maïs. 
La partition de la production de CO2 issue de la biodégradation des matières 
organiques endogènes et apportées, évaluée grâce à leur δ13C, a permis de rendre compte 
des effets « priming » et de la stabilité biologique des matières organiques apportées. 
La stabilité biologique des matières organiques des digestats de maïs dans les sols est 
supérieure à celle des maïs. Ce résultat s’est révélé reproductible pour différentes conditions 
d’incubation avec : deux maïs et digestats de maïs différents testés, avec deux Luvisols 
différents testés, au champ et en conditions contrôlées. Le déterminisme existant entre les 
caractéristiques des produits organiques et la stabilité des matières organiques dans les sols 
a été confirmé par l’analyse de la stabilité thermique par pyrolyse Rock Eval. L’analyse Rock 
Eval s’est révélée être un outil potentiellement pertinent pour la prédiction de la stabilité des 
matières organiques dans les sols. 
Les apports de digestats de maïs ont induit un important effet « priming » négatif. Cet 
effet « priming » négatif explique, selon les incubations, entre 6 à 24% du stockage du carbone 
induit par leur apport par rapport à un sol non amendé. Par analogie avec l’effet « priming » 
négatif parfois décrit dans la littérature après l’apport de biochar, nous supposons que la 
diminution de la minéralisation des matières organiques natives est expliquée par la capacité 
des matières organiques des digestats à adsorber les enzymes extra-cellulaires des micro-
organismes et/ou à adsorber les matières organiques natives favorisant ainsi leur stabilité. 
Ces hypothèses n’ont pas été directement vérifiées dans le cadre de notre étude et aucun 
effet « priming » n’a été observé après l’apport du biochar de maïs ne permettant pas d’étudier 
le phénomène en raisonnant par analogie. Les caractéristiques des biochars semblent évoluer 
dans le sol après leur apport et il est possible que la durée d’incubation ait été trop courte pour 
observer un effet « priming » à la suite de l’apport du biochar de maïs. 
Les structures des communautés microbiennes ont été déterminées à l’issue des 
incubations n°2 et 4 (après 142 et 178 jours) par l’analyse des phospholipides des membranes 
des microorganismes des sols. Il n’a pas été observé d’effet de l’apport du digestat de maïs 
sur les groupes taxonomiques microbiens alors que les apports de maïs et de sucre ont 
influencé la composition des communautés microbiennes du sol avec une surreprésentation 
des phopholipides associés aux taxons des champignons et des protozoaires. Cette 
surreprésentation a été mise en relation avec la forte activité biologique induite par l’apport de 
maïs et de sucre ayant probablement augmentée la bactériomasse lors des premières 
semaines d’incubation. L’augmentation de la bactériomasse a pu induire un développement 
des microorganismes bactériophages tels que les protozoaires et une stimulation des 
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champignons à partir de la nécrobactériomasse (Figure 9). Cette modification des 
communautés microbiennes favorisant le développement des champignons est associée aux 
effets « priming » positif après l’apport de sucre et neutre (incubation n°3 et 4) à positif 
(incubation n°2) après l’apport de maïs. L’influence du développement des champignons sur 
l’effet « priming » réel est probablement expliqué par la croissance de leurs filaments 
permettant aux hyphes mycéliens d’augmenter le volume de sol colonisé et ainsi de favoriser 
la biodégradation des matières organiques endogènes. 
L’apport des digestats de maïs a induit une augmentation de la Capacité d’Echange 
en Cations Effective (CECE) des sols expliquée par la CECE intrinsèque des digestats et la 
stabilité de leurs matières organiques. On peut penser que la digestion anaérobie aurait induit 
une ionisation des matières organiques des maïs. Dans le cas de l’apport des maïs, nous 
avons mesurés une faible et ponctuelle augmentation de la CECE des sols probablement 
expliquée par l’ionisation des matières organiques lors de leur oxydation et leur forte 
biodégradabilité. 
La modification de l’activité microbienne à la suite de l’apport des produits organiques 
a été associée à l’évolution de la stabilité des agrégats. L’apport de matières organiques labiles 
a fortement et durablement (au moins jusqu’à 265 jours après l’apport) augmenté la stabilité 
des agrégats des sols. L’apport des digestat de maïs a moins amélioré la stabilité structurale 
des agrégats que l’apport des maïs sans doute en raison de la moindre stimulation de l’activité 
microbienne. La présence de cations monovalents potassium dans les digestats (et sodium 
pour le digestat PlanET) semble avoir peu influencée la stabilité structurale des sols. 
La forte activité biologique à la suite de l’apport de maïs a entrainé une immobilisation 
attendue de l’N total dissous dans la phase liquide des sols. Au contraire, l’apport de digestat 
de maïs a induit une augmentation des teneurs en N total dissous dans la phase liquide des 
sols, associée à la minéralisation progressive des matières organiques apportées. Aucune 
différence significative n’a été mise en évidence dans les teneurs en P total dissous dans la 
phase liquide des sols. 
L’analyse des matières organiques des sols par pyrolyse Rock Eval, à l’issue des 
incubations, confirme les résultats de la mesure des productions de CO2 concernant la quantité 
de carbone stockée dans les sols après l’apport des produits organiques. Les différents 
paramètres de l’analyse Rock Eval (indices hydrogènes, oxygènes et les index -I, -R) se sont 
révélés pertinents pour évaluer l’effet de l’apport de produits organiques sur les 





Figure 66 : Illustration des relations entre les propriétés des sols étudiées, modifiées à la suite des apports en produits organiques. Les traits pleins représentent les relations 
observées et les traits en pointillées représentent les relations supposées.  
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6.4. Implications agronomiques de cette étude 
Au terme de cette étude, il apparait que les digestats de maïs favorisent le stockage 
de carbone dans les sols et permettent d’augmenter la CECE des sols. Ces qualités 
s’expliquent notamment par la forte stabilité biologique d’une partie des matières organiques 
des digestats de maïs. En revanche, cette stabilité implique une stimulation moindre de la vie 
microbienne des sols par rapport à l’apport de maïs non digéré expliquant une augmentation 
moindre la stabilité structurale. En conséquence, des préconisations pour la valorisation des 
digestats de méthanisation sur les Boulbènes dans un contexte d’utilisation agricole peuvent 
être formulées avec notamment l’apport d’un produit organique, en complément des digestats 
de méthanisation, contenant des matières organiques labiles afin de fortement stimuler 
l’activité microbienne des sols et de maximiser ainsi la stabilité des agrégats. Cet apport pourra 
être réalisé avant les semis de printemps afin de limiter le phénomène de croute de battance. 
Il pourra s’agir par exemple de la destruction d’un couvert végétal ayant idéalement, un ratio 
C/N faible pour éviter le phénomène d’immobilisation de l’N et/ou sera accompagné de l’apport 
d’un digestat brut ou de sa phase liquide. La séparation de phase des digestats de 
méthanisation peut s’avérer être un outil pertinent pour leur valorisation avec l’obtention d’une 
phase solide, concentrée en matières organiques, à épandre préférentiellement à l’automne 
et pouvant augmenter la teneur en matières organiques et la CECE des sols ; et une phase 
liquide, concentrée en azote soluble, à épandre sur les cultures en tant qu’engrais organique 
au printemps et à la sortie de l’hiver lorsque cela est techniquement réalisable. 
6.5. Limites et perspectives à cette étude 
Cette étude présente un certain nombre de limites permettant de proposer des 
perspectives à ce travail.  
La première conclusion majeure de ce travail est le rôle significatif que peut jouer la 
méthanisation dans la séquestration de carbone dans les sols. Ce résultat a pu être quantifié 
seulement pour une incubation (n°2) ; lors des autres incubations (n°1, 3, 4 et 5) des biais 
méthodologiques n’ont pas permis de quantifier la séquestration du C. Il convient donc dans 
de futures études de consolider la généricité de ce résultat en testant d’autres types de 
digestats, de sols. La justesse de la quantification de la séquestration de carbone pourrait 
également être améliorée en maitrisant l’étape de la méthanisation. Ainsi, il serait possible de 
mesurer directement les émissions de CO2 (incluant l’oxydation du CH4) lors la méthanisation 
plutôt que de les estimer à partir du potentiel méthanogène de la biomasse primaire testée. 
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La séquestration de carbone dans le cadre du scénario avec la méthanisation est en 
partie expliquée par l’effet « priming » négatif induit par l’apport des digestats de 
méthanisation. Les mécanismes de l’effet « priming » négatif restent aujourd’hui assez 
méconnus (Maestrini et al., 2015) et seulement expliqués dans le cadre de l’apport de biochars 
(Zimmerman et al., 2011; DeCiucies et al., 2018). Ainsi, une des perspectives de recherche 
de ces travaux consiste à utiliser les digestats de méthanisation comme modèle pour étudier 
les mécanismes de l’effet « priming » négatif ; en référence avec les biochars. 
La séquestration de carbone dans le cadre du scénario avec la méthanisation est 
largement expliquée par la stabilité des matières organiques des digestats de méthanisation 
vis-à-vis de la biodégradation. La méthode d’analyse Rock Eval des matières organiques, 
testée dans le cadre de ce travaux, pourrait s’avérer être un outil efficace pour évaluer la 
biodégradabilité des matières organiques apportées. L’étude de la faisabilité d’utiliser cet outil 
pour prédire la biodégradabilité des matières organiques apportées est une perspective de 
recherche importante. Cet outil pourrait également permettre de caractériser fonctionnellement 
les matières organiques des sols en fonction de leur stabilité et de leur labilité. 
Les travaux de thèse ont mis en évidence une capacité d’échange en cations 
intrinsèque des digestats de méthanisation qui, à notre connaissance, n’a jamais été rapportée 
auparavant. Etant donné son implication concernant la fertilité chimique des sols, il serait 
intéressant de tester la généricité de ce résultat pour d’autres type de digestats puis, le cas 
échéant d’identifier les mécanismes chimiques associés à l’augmentation de la capacité 
d’adsorption des digestats. 
Cette étude n’a pas pris en compte d’éventuelles modifications du système 
d’exploitation induite par l’implantation d’une installation de méthanisation (modification des 
rotations, introduction de couverts intermédiaires à vocation énergétique etc.) sur les aspects 
de la fertilité des sols en lien avec le cycle du carbone organique. Des études complémentaires 
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Annexe 1 : Protocole du prélèvement par carottage 
• Identifier une zone homogène visuellement au sein de la parcelle ; 
• Délimiter au moins autant de micro-parcelles (30x30 cm) que de prélèvements prévus 
à l’aide des jalons et du ruban (Figure 67) ; 
 
Figure 67 : Délimitation des micro-parcelles pour les prélèvements de sol par carottage (à gauche sol PURPAN, à 
droite sol TARN). Les deux photos ont été prises fin août 2017. 
• Désherber grossièrement à la main (à l'aide de gants) ; 
• Désherber finement (en enlevant les racines à l’aide d'une pince si nécessaire) ; 
• Enlever les résidus non décomposés de la surface du sol (feuille etc.) ; 
• Equiper la carotte de la capsule perforée (afin de laisser s’échapper l'air) et surmontée 
d'une planche. 
• Enfoncer la carotte à l’aide du maillet en caoutchouc jusqu'à atteindre la marque 
signalant que les 8 cm de profondeur ont été atteints ; 
• Creuser autour de la carotte à l'aide d'une pioche (si possible plus profondément que 
la carotte) ; 
• Faire basculer la carotte sur le côté en passant la lame d’une truelle plate dessous afin 
d'éviter de perdre du sol ; 
• Ecarter de l’échantillonnage les carottes déformées par la rencontre avec un caillou ; 
• Lorsque la carotte est extraite (et à l'horizontale), sceller le fond de la carotte à l’aide 
d’une capsule. Remettre la carotte à la verticale puis retirer la capsule perforée ; 
• Stocker la carotte dans le récipient prévu pour le transport ; 
• Renseigner la feuille d'informations précisant le numéro de la carotte, la micro-parcelle 
de prélèvement et la hauteur de sol prélevé (par différence entre la surface du sol 
prélevé et le bord de la carotte) ; 
• Répéter l'opération pour les autres micro-parcelles ; 
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• Transporter les échantillons jusqu'au laboratoire puis les stocker à température 
ambiante lorsque le sol est relativement sec (prélèvement en été) ; en chambre froide 
lorsque le sol est plutôt humide. 
Le matériel nécessaire est le suivant : 
• Jalons et ruban 
• Une paire de gants 
• Une capsule « Le Parfait » (11 cm de diamètre interne) préalablement perforée 
• Une planche en bois 
• Un maillet en caoutchouc 
• Une pioche 
• Des carottes en inox (11 cm de diamètre interne et de 10 cm de hauteur) et capsules 
« Le Parfait » (11 cm de diamètre interne) préalablement numérotées. Les carottes en 
inox peuvent être auto-construites à l’aide de tuyaux de cheminée sectionnées.  
• Feuille d’informations 
• Récipient pour le transport des carottes 
• Un mètre 
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La filière biogaz est en développement en France et dans plusieurs pays Européen. 
En conséquence, une part croissante des produits organiques sont digérés en milieu 
anaérobie avant d’être valorisés agronomiquement. Les effets de la digestion des produits 
organiques sur leurs propriétés amendantes restent méconnues. Les propriétés amendantes 
des produits organiques apportés représentent un enjeu important pour la fertilité des Luvisols 
étudiés qui sont particulièrement dépendants d’une bonne teneur et des flux en matières 
organiques afin de maintenir leurs qualités chimiques, physiques et biologiques. Ainsi, l’objectif 
de cette étude est d’évaluer les conséquences des modifications des caractéristiques des 
produits organiques lors de la digestion anaérobie sur : la vie microbienne, le stockage de 
carbone, le devenir des matières organiques, la stabilité des agrégats et la capacité 
d’adsorption de l’horizon de surface de Luvisols cultivés. 
Durant les incubations, réalisées au champ et en conditions contrôlées, la 
biodégradation des matières organiques apportées et endogènes par les micro-organismes 
ont été suivies par la mesure de la production du dioxyde de carbone (CO2) des sols amendés 
et non amendés puis son traçage grâce aux différences naturelles de l’abondance en isotope 
du carbone 13 (13C) entre les plantes en C4 et en C3. Ces mesures ont permis de déterminer 
dans quelles proportions le stockage de C dans les sols induit par l’apport d’un produit 
organique est induit par la stabilité des matières organiques apportées et par les effets 
« priming ».  
A l’issue des incubations, l’analyse de la structure taxonomique des communautés 
microbiennes actives à partir des composés membranaires phospholipidiques microbiens 
extraits des sols a été mise en relation avec les effets « priming » observés. Les mesures des 
teneurs en azote (N) et en phosphore (P) dissous, de la stabilité structurale des agrégats et 
de la Capacité d’Echange en Cations (CEC) ont permis d’étudier les conséquences 
agronomiques de l’apport des produits organiques. 
Ce travail a permis de mieux appréhender la valeur agronomique des digestats de 
méthanisation en lien avec le devenir des matières organiques dans les sols et de formuler 
quelques préconisations concernant leur valorisation. Il a également permis de tester l’analyse 
par pyrolyse Rock Eval des matières organiques apportées et des sols amendés afin d’évaluer 
la stabilité potentielle des matières organiques apportées et les conséquences de leurs 
apports sur les caractéristiques des matières organiques des sols. 
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The biogas sector is developing in France and in several European countries. As a result, a 
growing proportion of organic products are digested in an anaerobic environment before being 
used for agricultural purposes. The effects of the anaerobic digestion of organic products on 
their amending properties remain unclear. The amending properties of the organic products 
brought in represent an important issue for the fertility of the Luvisols studied, which are 
particularly dependent on a good content and flow of organic matter in order to maintain their 
chemical, physical and biological qualities. Thus, the objective of this study is to evaluate the 
consequences of the modifications of the characteristics of organic products during anaerobic 
digestion on: microbial life, carbon storage, fate of organic matter, stability of aggregates and 
adsorption capacity of the surface horizon of cultivated Luvisols. 
During incubations, carried out in the field and under controlled conditions, the biodegradation 
of brought and endogenous organic matter by the microorganisms was followed by measuring 
the production of carbon dioxide (CO2) from amended and unamended soils and then tracing 
it through natural differences in the abundance of the carbon 13 isotope (13C) between C4 and 
C3 plants. These measurements determined the extent to which C storage in soils induced by 
the input of an organic product is induced by the stability of the organic matter input and by 
priming effects. 
At the end of the incubations, the analysis of the taxonomic structure of the active microbial 
communities from the microbial phospholipid membrane compounds extracted from the soils 
was related to the observed priming effects. Measurements of dissolved nitrogen (N) and 
phosphorus (P) content, stability of aggregates and Cation Exchange Capacity (CEC) made it 
possible to study the agronomic consequences of the input of organic products. 
This work provided a better understanding of the agronomic value of digestates in relation to 
the fate of organic matter in soils and made it possible to formulate some recommendations 
concerning their use. It also made it possible to test the Rock Eval pyrolysis analysis of organic 
matter input and amended soils in order to assess the potential stability of the organic matter 
input and the consequences of their input on the characteristics of soil organic matter. 
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exchange capacity, Rock Eval pyrolysis 
